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Dans le contexte péri-urbain à dominance agricole de l’Ile de France, les pressions 
anthropiques exercées sur les rivières jouent autant sur la qualité que sur le débit des cours 
d'eau. Située au sud-ouest de Paris, l’Yvette draine un bassin versant de géologie homogène 
de 202 km². Elle est alimentée directement par des stations d'épuration (STEP), et de façon 
diffuse par la nappe des sables de Fontainebleau, qui représente la principale source d’eau.  
Sur ce type de bassin, la gestion durable du système riverain repose sur la connaissance de la 
distribution des flux nappe – rivière et de l’impact de cette répartition sur la qualité des cours 
d’eau. 
La dynamique des flux d’eau a été suivie grâce à l’implantation de stations hydrométriques 
aux points clés du réseau hydrographique (i.e. exutoires des principaux affluents, aval des 
confluences sur l’Yvette). Les flux chimiques ont été étudiés par des campagnes 
d’échantillonnage effectuées en période d’étiage sur les cours d’eau. Un modèle conceptuel 
global, calibré à partir des chroniques de débit, a permis (i) une estimation des variations 
spatiales de la recharge de la nappe (60 – 160 mm.an-1), et (ii) une répartition journalière des 
parts d’eau de nappe, de STEP et de ruissellement en rivière, pour la période 2001-2014. Par 
ailleurs, l’analyse des traceurs géochimiques (e.g. Cl-, NO3-, SO42-) et isotopiques (222Rn, 
δ18Oeau, δ2Heau) soutient la prédominance de la nappe dans le débit des rivières et son impact 
sur leur qualité. 
D’un point de vue hydrodynamique, le contexte géomorphologique homogène procure aux 
rivières une dynamique similaire avec des épisodes de crues très courts (de l’ordre de 
quelques heures) et des périodes d’étiages marqués quelle que soit la saison. L’étude par sous-
bassin a mis à jour une différence entre les bassins topographiques et les bassins d’écoulement 
souterrains, créant des déficits hydriques sur l’amont de certains cours d’eau (e.g. Mérantaise, 
Ru des Vaux) au profit d’autres (e.g. Rhodon). Le parallèle entre bassin topographique et 
bassin souterrain n’a pu se faire qu’au niveau du cours principal de l’Yvette. Sur la période 
2001-2014, le débit de l’Yvette provient en moyenne à 55 % de la nappe, à 38 % du 
ruissellement et à 8 % des STEP. En période de basses eaux, la contribution des STEP reste 
sensiblement identique, tandis que la nappe constitue la principale alimentation des rivières 
(90 %), contrôlant donc leur qualité. Mais la composition chimique de ce soutien souterrain 
n’est pas homogène. Pour déterminer l’origine de ces disparités, un travail à plus petite 
échelle a été conduit sur un affluent majeur de l’Yvette (le Rhodon). La décharge de la nappe 
en rivière y est bimodale : 15 % arrive par voie souterraine et 85 % transite par les milieux 
humides en surface. Au sein des zones humides sont observées de fortes hétérogénéités dans 
les écoulements et leur chimie avec des flux de subsurface totalement épurés en nitrates et du 
ruissellement en surface riche en nutriments. La prédominance de la décharge en surface 
réduit fortement le pouvoir épurateur des milieux humides avec seulement 6 % des eaux de 
nappe épurées avant leur décharge en rivière. Cette faible efficacité pourrait être due à leur 





bassin, la nappe est stratifiée par l’intervention de nombreux processus de recharge 
(infiltrations d’eau d’étang, de STEP, de zones humides de plateau). Les petits sous-bassins 
(< 50 km²) semblent dominés par cette stratification, et par les apports de STEP, qui 
contribuent entre 30 et 50 % aux flux chimiques des rivières. Le cours principal de l’Yvette, 
dans sa partie avale, dépend des mélanges issus des confluences avec ses affluents. Les outils 
utilisés ici ont donc mis en avant les différences de fonctionnement selon l’échelle concernée, 
tout en reliant l’importance de la compréhension du système à petite échelle pour la gestion à 
grande échelle. 
 









In the peri-urban context with large farm practices of the Paris region, anthropogenic 
pressures on streams and rivers impact their flow and their quality. Located in the 
southwestern of Paris, the Yvette stream drains a watershed of 202 km², with a homogeneous 
geological context. The stream is sustained by waste water treatment plant (WWTP) and by 
the Fontainebleau sands aquifer, which represents the main source of water. 
In this context, the sustainable management of the stream and the riparian zones needs the 
assessment of groundwater discharge locations and chemistry, and the impact of this 
discharge on the stream quality. 
Water fluxes in the stream and its main tributaries have been recorded at 11 stations. 
Dissolved elements distributions have been studied by field works in low-flows conditions. A 
lumped model, calibrated with stream flow hydrographs, allowed (i) the estimation of 
groundwater recharge rates (60 – 160 mm.yr-1) and (ii) the distribution of stream flow 
contributions between 2001 and 2014 (i.e. 55 % from groundwater, 38 % from runoff and 8 % 
from WWTP). Moreover, the use of geochemical and isotopic tracers (e.g. Cl-, NO3-, SO42-, 
222Rn, δ18Owater, δ2Hwater) supports the large impact of groundwater on stream flow and quality. 
The hydrological dynamics of the Yvette stream and its tributaries are similar because of the 
homogeneity of the geomorphological context of the catchment. The flood events are really 
fast (on the order of hours) and low-flow conditions can be observed at each season. The 
discretization of the Yvette catchment in 11 sub-watersheds highlighted a divergence between 
the topographical catchment and the hydrogeological catchment. This generates a water 
deficit in some tributaries heads (e.g. Mérantaise, Ru des Vaux) in favor of some others (e.g. 
Rhodon). The matching limits of these catchments can only be made on the Yvette channel. 
During the 2001 – 2014 period, if the WWTP contribution is fairly constant, the groundwater 
discharge provides more than 90 % of the stream flow in low-flow conditions. Thus, stream 
quality is dominated by groundwater discharge. However, groundwater chemistry largely 
varies in the catchment. To study this phenomenon, a field work has been directed at small 
scale on the Rhodon stream, a main tributary of the Yvette stream. At this scale, the 
groundwater discharge appeared to have two main pathways: 15 % come from the streambed, 
and 85 % transiting in wetlands before going to the stream. Within these wetlands, a large part 
of groundwater flows at the surface and has high levels of nutrients, whereas a small part 
(6 %) goes through sediments and is nutrients free. This distribution decreases significantly 
the purifying power of these wetlands. It could be due to historical drainage and that sustain 
the direct connection between the quality of the stream and the quality of groundwater. On the 
Yvette catchment, the stratification of groundwater chemistry is due to several recharge 
processes (e.g. pond water infiltration, WWTP effluents infiltration, wetlands water 
infiltration). Small sub-watersheds (< 50 km²) seem to be dominated by (i) this stratification 
and (ii) by the WWTP discharges, which can contribute from 30 % to 50 % to dissolved 





its tributaries waters. The methods developed here allowed highlighting (i) differences of 
catchment functioning according to the scale used, and (ii) the relation of the importance of 
the assessment at small scale to understand and manage streams at large scale. 
 
Key words : groundwater discharge, water geochemistry, headwater catchment, hydrological 
modeling 
 




















Depuis plus d’un demi-siècle, l’intensification de l’exploitation agricole et le 
développement des zones industrielles et urbaines ont exercé une pression croissante sur les 
écosystèmes naturels notamment en dégradant la qualité des eaux de surface et en modifiant 
les niveaux de base des rivières et des lacs. Les rivières soutenues par un aquifère peuvent 
recevoir à la fois les pollutions diffuses (e.g. pollution agricole de l'eau souterraine, entretien 
des voiries) et ponctuelles (e.g. rejets d’usines ou de stations d’épuration) d’origine 
anthropique. Face aux pollutions diffuses, les milieux riverains agissent comme des zones 
tampon, surtout lorsqu’ils sont humides, pouvant contribuer à l'atténuation naturelle des 
contaminants (Hattermann et al., 2006 ; Maı̂tre et al., 2003). La capacité épuratrice des 
milieux riverains dépend principalement des processus biochimiques qui s’y produisent et 
dont l’activité est liée au taux de saturation en eau du sol. Cependant, en fonction de la 
géomorphologie du bassin étudié, les milieux humides ne sont ni continus le long des cours 
d’eau ni systématiquement connectés aux rivières. La qualité des eaux de rivière dépend donc 
de la qualité des eaux souterraines mais aussi des interactions nappe – rivière qui peuvent 
varier le long de son cours (Sophocleous, 2002). Tout changement anthropique ayant un 
impact sur la qualité des eaux, sur le niveau d’eau dans la nappe ou sur les débits en rivière 
peut alors modifier considérablement l’équilibre du système riverain entier. Ce constat est 
d’autant plus vrai sur des bassins versants de petite taille où la dynamique des milieux 
riverains est dépendante de l’activité locale. Afin de protéger les milieux humides et de 
conserver leurs fonctions hydrologiques et écosystémiques, il est primordial de comprendre 
les dynamiques existant entre les eaux souterraines et les eaux de surface et d’identifier les 
facteurs qui régissent les débits et la qualité de l’eau.  
 Ces interactions font l’objet de nombreuses recherches, réalisées à l'aide d'une 
panoplie d'outils de plus en plus complexes (gradients hydrauliques, flux de chaleur, traceurs 
géochimiques et isotopiques tels que le 222Rn : voir les articles de synthèse de Kalbus et al. de 
2006 et de Cook publié en 2013). Sur de petits cours d’eau présents en tête de bassin, les 
échanges nappe – rivière peuvent grandement varier sur de courtes distances. Les méthodes 
d’échantillonnage, les analyses et la modélisation doivent être adaptées en conséquence. 
D’autre part, la décharge des nappes ne se fait pas uniquement par voie souterraine. Dans de 
nombreux systèmes où les ruptures de pentes entre versants et vallées coïncident avec un 
brusque changement de perméabilité des sédiments, des lignes de résurgences peuvent voir le 




jour. Dans ce contexte, l’alimentation des rivières en fond de vallée se fait à la fois via le 
milieu souterrain et via des apports latéraux en surface. À ce jour, la plupart des études basées 
sur des mesures géochimiques et isotopiques se sont concentrées sur des bassins versants de 
toutes tailles dont les apports de surface n’étaient représentés que par des affluents facilement 
contraignables (Atkinson et al., 2015 ; Batlle‐Aguilar et al., 2014 ; Cook et al., 2003 ; 
Gleeson et al., 2009). Dans ces études, les investigations sont faites de manière ponctuelle 
avec des pas d’échantillonnage de l’ordre du kilomètre. Si cette méthode d’investigation 
semble pouvoir s’appliquer sur n’importe quel type de bassin, la modélisation utilisée pour 
quantifier les flux nappe – rivière est quant à elle limitée aux systèmes dont la nappe ne se 
décharge que par le lit de la rivière (i.e. par voie souterraine). De plus, peu de modèles de 
quantification des flux nappe – rivière ont une résolution suffisamment fine pour étudier les 
petits cours d’eau dont le débit moyen ne dépasse pas 1 m3.s-1 et dont les zones riveraines et 
les types d’interfaces nappe – rivière varient rapidement (Briggs et al., 2012).  
Au sein d’une des régions les plus peuplées de France, le Parc naturel régional de la 
Haute Vallée de Chevreuse œuvre pour une gestion écoresponsable des communes de son 
territoire, afin de restaurer ou de préserver la qualité des milieux aquatiques et terrestres. Le 
territoire couvert par ce parc renferme de nombreuses rivières de tête de bassin dont la plupart 
ont un débit moyen de l’ordre de 0.1 m3.s-1. Fragiles exutoires de toutes les activités 
anthropiques du territoire, ces rivières et leurs systèmes riverains sont pourtant le milieu de 
vie de bon nombre d’espèces animales et végétales, dont certaines sont rares pour la région, 
telles que la Cardamine amara L., la Lathraea clandestina L., ou le Carex disticha Huds 
(Arnal, 1996 ; Filoche et al., 2014).  
 
 L’objectif principal de cette thèse est de déterminer le rôle de la distribution spatio-
temporelle des apports de nappe en eau et nutriments sur la qualité des rivières du petit bassin 
versant péri-urbain de l’Yvette amont. Ce bassin à dominance agricole, d'une superficie de 
202 km², est situé sur la partie nord-est du Parc naturel régional de la Haute Vallée de 
Chevreuse (Sud-ouest de Paris) et est drainé par l'Yvette, une rivière de 39 km de long, dont 
seuls les 18 km amont sont inclus dans le territoire du parc. Plusieurs campagnes de mesures 
de débits des rivières réalisées dans le cadre de stages de terrains pour les formations 
universitaires ont permis de déterminer qu’environ 2/3 de l’écoulement de l’Yvette est issu de 
la nappe d’eau souterraine, le tiers restant provenant principalement de stations d’épuration 




(STEP). Cette proportion varie au cours de l’année suivant un rythme saisonnier (été/hiver) 
ponctué par des pics de crue. Afin de mieux comprendre l'incidence de ces apports sur la 
qualité des eaux de la rivière, une méthodologie d’investigation a été développée, basée sur un 
suivi quantitatif et qualitatif des flux d’eau. Le projet comporte trois objectifs spécifiques : i) 
caractériser les variations annuelles du régime hydrologique du bassin versant étudié et la 
contribution des différentes sources d’eau, ii) quantifier les flux nappe – rivière et localiser les 
zones d'apport majeur d’eau souterraine à la rivière et iii) déterminer l’impact des zones 
humides sur la qualité de l’eau en rivière. Le troisième objectif repose sur une sélection de 
zones d’apport majeur caractérisées par la présence de milieux humides et pour lesquels les 
interactions nappe – rivière seront plus finement étudiées à partir de transects perpendiculaires 
à la rivière traversant le lit de la rivière et la zone riveraine humide. 
 Pour atteindre ces objectifs, plusieurs hypothèses ont été posées : 
1. Les zones d’apport majeur en eau souterraine sont celles qui contrôlent la qualité des eaux 
de surface. 
2. Les flux d’eau significatifs se font de la nappe vers la rivière (et non l'inverse). 
3. La qualité des eaux souterraines ne varie pas à l’échelle annuelle. 
4. Aucun processus d’autoépuration n’intervient de façon significative au sein même de la 
rivière. 
La validité de ces hypothèses sur l’ensemble du bassin est discutée par la suite. 
 Dans ce mémoire de thèse, l'état des connaissances scientifiques et le site d’étude sont 
d'abord présentés afin de poser le cadre général de ce projet. La dynamique hydrologique du 
bassin versant de l’Yvette amont est caractérisée dans le second chapitre, notamment avec 
l’analyse des différentes sources d’eau au sein du bassin et leur contribution respective aux 
flux d’eau dans les rivières grâce à l’élaboration d’un modèle conceptuel global. Le troisième 
chapitre s’axe sur l’étude à petite échelle de la décharge de la nappe vers la rivière, basée sur 
des traceurs géochimiques (222Rn, δ18O, δ2H, ions majeurs, paramètres physico-chimiques et 
δ13C), au sein d’un petit affluent de l’Yvette, le Rhodon, connu pour ses problèmes récurrents 
de mauvaise qualité de l’eau en rivière. Dans le quatrième chapitre, les deux approches sont 
regroupées afin d’obtenir une vision globale de la dynamique des éléments chimiques au sein 
du bassin versant de l’Yvette. 
 














1 Contexte de l’étude 
  









Ce premier chapitre vise à situer le projet de thèse dans le contexte plus général des 
connaissances et avancées scientifiques sur les petits bassins versants et les interactions nappe 
– rivière, et de décrire le contexte particulier du site d’étude choisi pour ce projet. Nous 
verrons donc d’abord dans la partie état de l’art un résumé des différentes méthodes utilisées 
dans le domaine de recherche, sur le fonctionnement hydrologique des bassins versants et sur 
la dynamique des principaux nutriments au sein de ces systèmes. Dans un second temps, le 
site d’étude sera présenté de la manière la plus exhaustive possible en regardant à la fois les 
aspects purement naturels tels que les contextes géologique et climatique et les aspects plus 
sociologiques comme la situation géographique, l’occupation des sols et les principaux 
acteurs du territoire. Enfin, une rapide présentation de la démarche méthodologique employée 
dans cette étude finalisera ce chapitre. 
1.1 État de l’art 
1.1.1 Hydrologie des bassins versants de petite taille 
Avant de chercher à comprendre la dynamique des éléments chimiques dans un bassin 
versant, il faut tout d’abord s’intéresser au fonctionnement hydrologique de ce dernier. 
Lorsque l’on parle d’hydrologie sur un bassin versant, la première image qui vient souvent est 
celle du cycle de l’eau (Figure 1-1). Basé sur le principe de conservation de la matière, le 
cycle de l’eau est un bilan de masse avec des entrées telles que les précipitations et des sorties 
telles que l’évapotranspiration, le ruissellement, la décharge d’eau souterraine en rivière ou 
encore l’écoulement des rivières. La proportion relative de chacun des termes de ce bilan 
varie énormément à la surface de la Terre en fonction des conditions climatiques, du contexte 
géologique, morphologique et de l’occupation du sol (Chen et Wang, 2015 ; Wang et 
Alimohammadi, 2012 ; Xu et al., 2013). 
L’un des avantages à travailler sur des petits bassins versants est que la plupart des 
paramètres à prendre en compte dans le bilan peuvent être considérés comme homogènes sur 
l’ensemble du bassin.  
 





Figure 1-1 : Cycle de l’eau terrestre vue en coupe 
(https://www.redmond.gov/Environment/GroundwaterWellheadProtection) 
Cependant, la quantification de certains flux n’est pas toujours aisée. À l’heure 
actuelle, l’évapotranspiration et le ruissellement sont sans doute les termes les plus difficiles à 
quantifier puisqu’ils sont étroitement liés à la structure du sol, à sa teneur en eau et à 
l’occupation du territoire. De même, et bien qu’estimable à l’échelle de la parcelle, 
l’évapotranspiration est très difficilement qualifiable à l’échelle d’un bassin entier. Ainsi 
l’évapotranspiration réelle est quantifiée indirectement avec l’introduction du terme 
d’évapotranspiration potentielle qui s’apparente à la quantité d’eau maximale qui peut repartir 
vers l’atmosphère. L’évapotranspiration potentielle ne dépend que des paramètres climatiques 
qui sont bien plus faciles à uniformiser à l’échelle d’un petit bassin versant. De nombreuses 
études ont été réalisées au cours du XXe siècle afin de définir des lois empiriques permettant 
de la calculer simplement (voir synthèse dans le manuscrit de thèse de L. Oudin publiée en 
2004). Parmi ces équations, certaines se basent sur la température de l’air telles que la 
méthode de Hamon (1961) ou encore celle de Linacre (1977), tandis que d’autres méthodes 
sont dites combinatoires comme la méthode la plus couramment utilisée : la méthode de 
Penman-Monteith dont l’équation est décrite ci-dessous (Monteith, 1965).  





           Équation 1 
où : 




Δ la pente de la courbe de pression de vapeur saturante en fonction de la température de l’air 
(kPa.°C-1), Rn le rayonnement net incident (MJ.m-2.j-1), ρa la densité de l’air, ρw la densité de 
l’eau, cp la capacité calorifique spécifique de l’air (J.Kg-1.K-1), ea la pression de vapeur 
saturante dans l’air (kPa), ed la pression de vapeur effective de l’air (kPa), λ la chaleur latente 
de vaporisation (MJ.kg-1), γ la constante psychrométrique = 0.066 kPa.°C-1, rs la résistance de 
surface du sol (s.m-1), ra la résistance aérodynamique du sol (s.m-1).  
 
Une fois l’évapotranspiration potentielle calculée, l’évapotranspiration réelle et les autres 
termes du bilan hydrologique peuvent être contraints à l’échelle d’un bassin versant. En 
première approximation, la recharge annuelle des nappes d’eau souterraine est calculée 
comme étant la somme des bilans entre les précipitations et l’évapotranspiration potentielle 
obtenus au pas de temps journalier. L’incertitude majeure sur ce bilan est la quantité d’eau qui 
part en ruissellement. En effet, lors de chaque évènement pluvieux, le débit des rivières peut 
être divisé en deux parties : l’écoulement rapide et l’écoulement lent (Figure 1-2). 
Contrairement à l’écoulement lent qui correspond aux flux souterrains, l’écoulement rapide 
correspond principalement au ruissellement issu soit des zones urbaines, soit des parcelles 
dont le sol est déjà saturé en eau ou à l’inverse complètement sec (Allan et Castillo, 2007). 
 
Figure 1-2 : Hydrogramme de rivière lors d’un évènement pluvieux (modifié à partir de Leopold 
et Dunne, 1978) 




En fonction de la géomorphologie et de l’urbanisation du bassin étudié, cette part de 
ruissellement peut passer de 10 à 55 % et générer de fortes crues dans les secteurs situés en 
aval du bassin (Paul et Meyer, 2001). En effet, l’urbanisation tend à concentrer les flux d’eau 
dans les réseaux d’eau pluviale, ce qui a pour effet d’augmenter la rapidité du transfert des 
précipitations du bassin vers les rivières. La conséquence directe en est visible sur les 
hydrogrammes de crue avec une augmentation de l’intensité des crues et une diminution de 
leur durée (Figure 1-3). En raison des coûts économiques importants liés à ces crues, la 
prévention des risques d’inondation est au cœur des préoccupations des politiques publiques 
en matière d’environnement et d’aménagement du territoire. C’est notamment pour cette 
raison que l’amélioration de la connaissance des processus de ruissellement est encore à 
l’heure actuelle un des axes majeurs de recherche en hydrologie.  
 
Figure 1-3 : Impact de l’urbanisation sur la dynamique des crues (Fédération canadienne des 
municipalités et Conseil national de recherches Canada, 2003) 




Dans ce domaine, plusieurs approches, dont un grand nombre de modèles « pluie-débit », ont 
été développées depuis la seconde moitié du XXe siècle pour décrire la relation entre 
précipitation, ruissellement et débit de surface. Depuis les modèles de type boite noire en 
passant par les modèles conceptuels globaux (Kim et Lee, 2014b, 2014a ; Oudin et al., 2006 ; 
Oudin et al., 2008), nous arrivons aujourd’hui à la définition de modèles distribués complexes 
(Flipo, 2005 ; Polus et al., 2011). Les différences entre tous ces modèles proviennent à la fois 
des hypothèses faites sur les facteurs impactant l’hydrologie du bassin, les solutions 
numériques et la discrétisation spatiale que ce soit en sous-bassins versant ou en grilles (Li et 
al., 2015). La difficulté dans ce type d’approche est toujours de trouver le bon compromis 
entre la complexité mise dans le modèle (i.e. nombre de paramètres d’entrée), la disponibilité 
des données nécessaires en entrée et la qualité des sorties du modèle (Li et al., 2015). Une des 
principales limites d’un modèle trop complexe est la surparamétrisation, i.e. l’utilisation d’un 
jeu de paramètres à caler qui génère une infinité de solutions (Kim et Lee, 2014b). De ce fait, 
une bonne pratique pour mener à des résultats stables et plausibles est de limiter le plus 
possible le nombre de paramètres de calage et de restreindre leur gamme de variation 
respectives par l’intégration d’informations collectées sur le bassin étudié (Koivusalo et 
Kokkonen, 2003 ; Uhlenbrook et Sieber, 2005). D’autre part, la taille du bassin versant étudié 
joue aussi sur la qualité de la modélisation et la complexité maximale que l’on peut y intégrer. 
En général, plus la superficie du bassin augmente, moins l’hétérogénéité de l’occupation des 
sols impacte la dynamique de la réponse de la rivière aux évènements pluvieux. Cette réponse 
ainsi moyennée est donc souvent plus facile à reproduire que des pics très brefs et très 
intenses, qui peuvent s’observer sur des petits bassins. Enfin, la durée de la période simulée 
est un facteur très important surtout pour le processus de calibration des paramètres. En effet, 
les années hydrologiques pouvant être parfois très différentes en fonction des conditions 
climatiques, réaliser un calage sur une seule année engendre des incertitudes importantes sur 
la validité des résultats à moyen et long terme. Pour des modèles globaux tels que le GR4J, 
composé de quatre paramètres de calage, qui permettent de répartir les flux d’eau entre un 
réservoir de production, un réservoir de routage et la rivière, Perrin et al. (2007) ont démontré 
que la représentativité des calibrations et la qualité des simulations étaient maximales à partir 
de cinq années de données recueillies pour réaliser ces calibrations, sur des bassins de moins 




de 10 000 km², en réalisant une comparaison sur plus de 300 bassins versants à travers trois 
continents.  
Par ailleurs, l’interprétation des résultats des modèles pluie-débit étant souvent limitée par les 
incertitudes issues des différences entre la structure du modèle et la réalité du terrain, de 
nombreux chercheurs tentent d’étudier la relation entre écoulement rapide (ruissellement) et 
écoulement lent (écoulement de base) par des méthodes purement mathématiques 
déconnectées de la physique du bassin versant (e.g. Eckhardt, 2005 ; Longobardi et Villani, 
2008 ; Mei et Anagnostou, 2015 ; Merz et al., 2006 ; Stewart, 2015). Des filtres numériques 
ont été développés pour diviser les chroniques de débit en écoulements rapides et lents. Lyne 
et Hollick (1979) ont proposé un filtre qui est encore utilisé aujourd’hui (Ladson et al., 2013), 
et qui a servi de base à de nombreuses méthodes dont celle de Chapman et Maxwell (1996). 
L’indice principal calculé à partir des débits de base obtenus par ces filtres est l’IEB (i.e. 
indice d’écoulement de base, noté BFI en anglais pour Baseflow Index) correspondant au 
rapport entre le débit de base et le débit total d’une rivière. Bien que déconnectés des 
processus physiques, ces filtres présentent le grand avantage de traiter tous les bassins 
versants avec la même objectivité et de manière tout à fait répétable. Si les valeurs absolues 
de l’IEB ne sont pas exploitables directement, les variations relatives de ces résultats pour un 
ensemble de bassins versants peuvent être reliées à des variations de contexte telles que 
l’occupation des sols ou la géologie de ces bassins. Dans cette étude, une comparaison des 
décompositions d’hydrogrammes au moyen de filtres et de modèles conceptuels sera réalisée 
afin de tester si les hypothèses sous-jacentes au modèle sont cohérentes avec la variabilité 
spatio-temporelle de l’IEB. 
1.1.2 Études des relations nappe – rivière sur les petits bassins versants 
Les approches décrites précédemment restreignent les interactions nappe – rivière à 
une quantité d’eau qui se décharge dans la rivière. Or, ces interactions sont beaucoup plus 
complexes et variables dans l’espace car elles dépendent de nombreux facteurs tels que le 
climat, le paysage, l’occupation du territoire, la géologie et les facteurs biotiques 
(Sophocleous, 2002). Selon l’impact de chacun de ces facteurs, les rivières seront soit  
alimentées par les eaux souterraines, soit alimenteront les nappes, soit seront totalement 
déconnectées des eaux souterraines (Bencala, 2005). Lorsque la nappe et la rivière sont 




connectées, la complexité de l’étude de leurs relations provient aussi du fait que les 
mouvements d’eau et d’éléments entre les deux systèmes se font souvent à double-sens 
(Woessner, 2000). En effet, des infiltrations de l’eau de rivière (zone de perte) peuvent 
alterner avec des exfiltration des eaux de nappe (zone de gain) sur différents tronçons de 
rivière (Atkinson et al., 2015). Il faut aussi prendre en compte les différents modes de 
décharge de la nappe en rivière. En effet, il peut exister trois types de flux d’eau de nappe en 
rivière (Figure 1-4). Il existe les apports directs d’eau souterraine en rivière qui s’effectuent au 
niveau de la zone hyporhéique. Cette zone dont les délimitations spatiales sont souvent 
difficiles à contraindre, correspond aux sédiments du lit de la rivière où l’eau qui y circule 
possède une chimie intermédiaire entre la chimie de la rivière en surface et la chimie de la 
nappe en profondeur (Boulton et al., 2010 ; Winter, 1999). En complément de ces flux directs, 
il peut exister des apports latéraux qui alimentent la rivière en transitant par les zones 
riveraines. Par convention dans ce mémoire, les zones riveraines sont constituées des bandes 
de terrain de fond de vallée qui longent les cours d’eau sur lesquelles se développent 
généralement des zones humides. Les flux latéraux peuvent transiter en surface, auquel cas ils 
sont issus de sources d’eau de nappe situées plus en amont. Ils peuvent aussi transiter en sub-
surface au sein des premières dizaines de centimètres de sédiments et alimenter la rivière de 
manière diffuse au travers des berges. 
 
Figure 1-4 : Tronçon de rivière alimenté par différents types de flux d’eau souterraine dus aux 
ZH (wetlands) développées sur les zones riveraines : d’une part les « interflows » correspondant 
aux apports latéraux d’eau de nappe en rivière soit par ruissellement issu des lignes de sources 
(1) soit par flux diffus (2), et d’autre part les flux souterrains directs (3). 





Cette complexité à la fois spatiale et temporelle peut être à l’origine de nombreuses 
variations de la qualité des eaux de rivière. Afin de comprendre cette dernière, il est donc 
nécessaire de localiser les zones de perte et les zones de gain d’eau, de les quantifier et enfin 
de contraindre la qualité des flux entrants et sortants de la rivière. Pour cela, de nombreuses 
méthodes ont été développées au cours des dernières décennies. Les principales méthodes et 
outils sont présentés dans les sections suivantes. 
• Méthodes de quantification des flux nappe – rivière  
La décharge des eaux souterraines en rivière varie tout au long de l’année en fonction 
du niveau piézométrique de la nappe et des niveaux d'eau dans la rivière. Cette variation est 
intrinsèquement liée aux conditions météorologiques et au bilan hydrologique au sein du 
bassin. Depuis les années 1960, de nombreuses études ont porté sur la caractérisation des flux 
nappe – rivière que ce soit à l’aide de méthodes physiques, chimiques ou isotopiques (voir les 
articles de synthèse de Cook, 2013 ; Kalbus et al., 2006 ; Sophocleous, 2002). Les méthodes 
de caractérisation physiques basées sur la loi de Darcy ont été les premières utilisées pour 
définir les connections ou déconnections entre les rivières et les aquifères (Freeze et Cherry, 
1979 ; Rushton et Tomlinson, 1979 ; Winter et al., 1998). Les mesures de niveau 
piézométrique des nappes dans les lits de rivière ou dans les zones riveraines, très usitées pour 
identifier la direction des flux, ne permettent pas de quantifier ces flux à l’échelle d’une 
rivière car elles ne sont représentatives que du transect reliant le piézomètre à la rivière. En 
effet, Noorduijn et al. (2014) ont démontré que les mesures effectuées à partir de la loi de 
Darcy n’étaient représentatives que pour un linéaire de rivière égal à la distance entre le 
piézomètre et le cours d’eau, ce qui rend difficile l’intégration de ces résultats à l’échelle d’un 
bassin versant entier. 
Les méthodes physico-chimiques répertoriées dans la littérature récente se basent souvent sur 
l’utilisation de traceurs artificiels (voir article de revue de Kalbus et al., 2006). Bien qu’elles 
soient couramment utilisées, ces méthodes peuvent être difficiles à interpréter à l’échelle 
locale. En effet, les traçages artificiels (e.g. sel, fluorescéine) sont efficaces pour calculer des 
bilans totaux d’eau (Moore, 2004b, 2004a), mais ils ne permettent pas de distinguer les flux 
d’eau souterraine directs, arrivant par le lit de la rivière, des flux latéraux passant par les 




zones riveraines. Cette distinction ne peut se faire qu’avec des traceurs ayant des signatures 
différentes pour chaque type de flux. Dans un bassin versant où les flux latéraux sont 
importants, la qualité chimique des rivières peut être étroitement liée à leur contribution. Il est 
donc primordial d’essayer de les distinguer afin de pouvoir caractériser précisément leur 
distribution au sein du bassin. 
En cela, les méthodes basées sur le couplage de traceurs géochimiques peuvent être 
appropriées. Les traceurs généralement utilisés sont le radon-222 (222Rn), les CFC-SF6, la 
conductivité électrique (CE), le δ18O-δ2H, les ions majeurs et le carbone inorganique dissous 
(Atkinson et al., 2015 ; Batlle‐Aguilar et al., 2014 ; Cook, 2013 ; Cook et al., 2003 ; Cook et 
al., 2006 ; Gleeson et al., 2009 ; Meredith et Kuzara, 2012 ; Meredith et al., 2009 ; Unland et 
al., 2013). La plupart de ces méthodes utilisent un modèle de quantification des flux similaire 
à celui de Cook et al. (2003). Ce modèle prend en compte les flux d’eau souterraine, le 
dégazage vers l’atmosphère, la désintégration radioactive, l’incorporation atmosphérique et 
l’activité de la zone hyporhéique (i.e. activité dans l’eau en interaction avec les sédiments du 
lit de la rivière). Dans ce cadre, le traceur le plus communément utilisé est le 222Rn. En effet, 
isotope radioactif, 6ième descendant de l’uranium-238, le 222Rn est un gaz inerte qui se 
concentre tant qu’il est confiné en milieu souterrain et qui dégaze très rapidement lorsqu’il 
arrive à la surface. Il existe généralement un gradient d’un à deux ordres de grandeur des 
activités en 222Rn entre les eaux souterraines et les rivières (Stellato et al., 2008). Ces 
caractéristiques en font donc un excellent traceur des arrivées d’eau souterraine en rivière.  
• Méthodes qualitatives d’étude des flux nappe – rivière 
Conceptuellement, l’interaction nappe – rivière se situe majoritairement au niveau de 
la zone hyporhéique. En plus d’accueillir des flux de décharge d’eau souterraine, la zone 
hyporhéique est le berceau des flux d’eau de rivière qui s’infiltrent à un endroit donné et 
s’exfiltrent en aval. Ces flux peuvent être verticaux dans le lit de la rivière ou latéraux dans la 
zone saturée des berges (Bencala, 2005). Bien que le bilan de masse d’eau ne soit pas perturbé 
par ces processus, la chimie de la rivière peut évoluer grandement (Datry et al., 2008 ; 
Jonsson et al., 2003). Toute la difficulté réside dans le fait de déterminer si l’évolution de la 
qualité de la rivière provient des apports souterrains eux-mêmes ou des processus 
biogéochimiques impactant la chimie des eaux transitant dans la zone hyporhéique.  




D’autre part, dans les nombreux bassins versants où les flux latéraux importants en 
fond de vallée ont permis aux zones riveraines ainsi alimentées d’évoluer en zones humides 
(ZH, Figure 1-4), les processus biochimiques inhérents à ces zones humides peuvent modifier 
la chimie de la nappe avant sa décharge en rivière (Conant et al., 2004 ; Ellis et al., 2007 ; 
Jones Jr et Holmes, 1996). En effet, grâce à leur forte teneur en matière organique et à leur 
faible teneur en oxygène, ces zones sont le réceptacle de réactions d’oxydo-réduction qui 
permettent, par exemple, les processus de dénitrification. L’assimilation par les plantes peut 
aussi contribuer temporairement à l’épuration des eaux de sub-surface (i.e. transitant dans les 
premières dizaines de centimètre des sédiments constitutifs des zones humides). De 
nombreuses études faites de par le monde montrent une grande diversité de typologie et 
d’efficacité des zones humides (e.g. Banaszuk et al., 2005 ; Casey et al., 2004 ; Hefting et al., 
2006). Toutefois, si un même type de végétation peut avoir différents taux d’épuration en 
fonction des conditions géomorphologiques, hydrologiques et climatiques (Ranalli et 
Macalady, 2010), les relations entre ces facteurs restent encore mal connues. 
 
1.1.3 Fonctionnement et intérêt écologique des zones humides en tête de bassin 
versant 
Que ce soit pour des raisons sanitaires ou économiques, les zones humides (ZH) ont 
subi de nombreuses détériorations (e.g. réseau de drainage) allant jusqu’à la disparition 
complète de nombre d’entre elles. Pourtant, si le développement de régions entières a profité 
de ce recul des milieux humides, il a corollairement eu pour conséquence d’engendrer des 
désordres environnementaux tels que des crues de plus en plus dévastatrices ou la dégradation 
de la qualité des eaux (Bullock et Acreman, 2003). Au milieu du XXe siècle, les zones 
humides ont été reconnues à travers le monde comme des milieux sensibles exceptionnels 
pour la biodiversité et le maintien des équilibres naturels (Alard, 2002). De nombreuses 
études ont ensuite été réalisées afin de comprendre, classifier et gérer ces milieux dans une 
optique de préservation à long terme. Les différents types de milieux humides et leurs 
fonctions sont maintenant reconnus et classifiés, mais leur fonctionnement reste encore mal 
compris (Barnaud et Fustec, 2007). Aujourd’hui, on dénombre une multitude de milieux 
humides différents, dont les fonctionnements très diversifiés laissent encore des énigmes non 




résolues. Cependant, s’il est un constat admis par tous, c’est que malgré leur faible étendue à 
la surface de la Terre (6 % des terres émergées; Mitsch et Gosselink, 1993), leur localisation 
dans le paysage, leur structure et les processus qui s’y développent placent les zones humides 
au cœur du fonctionnement de la biosphère (Fustec et Lefeuvre, 2000). 
• Différents types de zones humides 
Il existe différentes définitions pour le terme « zone humide » : 
- les zones humides sont des « terrains, exploités ou non, habituellement inondés ou 
gorgés d'eau douce, salée ou saumâtre de façon permanente ou temporaire ; la 
végétation, quand elle existe, y est dominée par des plantes hygrophiles pendant au 
moins une partie de l'année » (Code de l’environnement, Art. L211-1, France). 
- Les milieux humides regroupent l’ensemble des sites saturés d’eau ou inondés pendant 
une période suffisamment longue pour influencer les composantes sol ou végétation. 
Les sols se développant dans ces conditions sont des régosols, des gleysols (des sols 
minéraux) ou des sols organiques alors que la végétation se compose essentiellement 
d’espèces hygrophiles ou, du moins, tolérant des inondations périodiques (Couillard et 
Grondin, 1986). 
- Dans le but d’englober l’ensemble des milieux humides, la convention RAMSAR 
rédigée en 1971 et mise en service en 1975 définit de manière très large ces milieux 
comme étant « des étendues de marais, de fagnes, de tourbières ou d’eaux naturelles 
ou artificielles, permanentes ou temporaires, où l’eau est stagnante ou courante, douce, 
saumâtre ou salée, y compris des étendues d’eau marine dont la profondeur à marée 
basse n’excède pas six mètres » (Convention RAMSAR 1971).  
 
De la même façon qu’il existe différentes définitions, il existe dans la littérature de 
nombreuses classifications des zones humides (e.g. Cowardin et al., 1979 ; Dugan, 1990 ; 
Frazier, 1996). En France, dans le cadre de l’application de la loi sur l’eau de 1992, une 
typologie des zones humides a été réalisée en 1996 pour l’élaboration des Schémas Directeurs 
d’Aménagement et de Gestion de l’eau (SDAGE ; Tableau 1-1). Les 13 classes se 
décomposent en sous-classes au niveau de la gestion des Schémas d’Aménagement et de 
Gestion de l’Eau (SAGE).  




Tableau 1-1 : Systèmes typologiques applicables dans le cadre des Schémas Directeurs 
d’Aménagement et de Gestion de l’eau. Version du 20 février 1996  
SDAGE SAGE 
Système typologique applicable aux Schémas 
Directeurs d'Aménagement et de Gestion des 
Eaux, version du 20 Février 1996. 
Au niveau du Schéma d'Aménagement et de Gestion des Eaux, il s'agit de 
correspondances indicatives établies à partir du critère habitats et non d'une typologie 
intégrant les fonctions écologiques et services rendus par les zones humides. 
1 - Grands estuaires Herbiers, Récifs 
2 - Baies et estuaires moyens plats Vasière 
3 - Marais et lagunes côtiers Prés salés 
  Arrière dune 
  Lagune 
4 - Marais saumâtres aménagés 
Marais salant 
Bassin aquacole 
5 - Bordures de cours d'eau  Ripisylve 
6 - Plaines alluviales Forêt alluviale 
7 - Zones humides de bas-fond en tête de bassin Prairie inondable 
  Roselière, Cariçaie 
  Végétation aquatique 
  Marais d'altitude 
8 - Régions d'étangs Forêt inondable 
9 - Bordures de plans d'eau (lacs, étangs) Prairie inondable 
  Roselière, Cariçaie 
  Végétation aquatique 
10 - Marais et landes humides de plaine 
Lande humide 
Prairie tourbeuse 




Pré salé continental 




13 - Zones humides artificielles 
Réservoir, Barrage 
Carrière en eau 
Lagunage 
 
Pour les études fines à petite échelle, la typologie communément employée sur le 
territoire est le Corine Biotope, résultat d’un programme européen visant à homogénéiser à 
l’échelle de l’union européenne la description des milieux humides (Bissardon et al., 2002 ; 
Moss et Wyatt, 1994). Parmi les plusieurs centaines de types d’habitats répertoriés dans cette 
typologie à 6 échelons, 385 correspondent à des milieux humides dont 31 correspondent à des 
milieux non côtiers retrouvés en région parisienne (Annexe 1). Au sein des têtes de bassin 
versants, les zones humides se rencontrent plus particulièrement dans les fonds de vallées, au 
niveau des zones riveraines. 




• Fonctionnement hydrologique des zones humides situées en tête de bassin versant 
Le fonctionnement hydrologique des zones humides dépend à la fois de leur 
localisation, de leur taille et de l’importance des connexions avec les réseaux d’eau de surface 
et souterrains (Barnaud et Fustec, 2007). De manière générale, les zones humides peuvent 
recevoir de l’eau de trois sources : les précipitations, les rivières, et les nappes d’eau 
souterraine. À l’inverse, les milieux humides peuvent perdre de l’eau par évapotranspiration, 
par infiltration vers la nappe sous-jacente et par décharge dans une rivière. La prédominance 
de chacun de ces facteurs dépend principalement de la position de la zone humide au sein du 
bassin versant. Par exemple, les zones humides situées sur les plateaux ne sont alimentées que 
par les précipitations (Figure 1-5). Ces milieux dits « ombrotrophes » ne peuvent subsister 
que tant que le bilan P – ETP est positif (Fustec et Lefeuvre, 2000). Les sorties autres que 
l’évapotranspiration sont généralement faibles mais lorsqu’elles existent, peuvent contribuer à 
alimenter les nappes sous-jacentes. Bien que longtemps considérée comme négligeable dû à la 
faible perméabilité des sédiments de fond des zones humides, il est maintenant avéré que 
l’hétérogénéité des sédiments composant les milieux humides rend leur perméabilité très 
variable et produit des zones où des échanges avec l’aquifère sous-jacent sont possibles. Dans 
ce cas, les milieux humides peuvent constituer des aires de recharge privilégiées pour les 
nappes sous-jacentes. 
À l’inverse, les zones humides de fond de vallée sont souvent alimentées à la fois par 
les précipitations et par les eaux souterraines. Cette double alimentation permet à la zone 
humide de recevoir un apport d’eau continu et plus riche en éléments que les zones humides 
des plateaux. Suivant la pente générale du secteur, l’eau émerge du milieu humide soit par 
voie souterraine, soit par voie surfacique afin de rejoindre plus en aval le réseau 
hydrographique. Enfin, le dernier type de zone humide que l’on peut rencontrer en tête de 
bassin versant correspond aux zones humides riveraines. Ces milieux sont de loin les plus 
complexes car ils peuvent, selon leur contexte géomorphologique local, recevoir de l’eau des 
trois réservoirs ou avoir ces trois réservoirs comme exutoire potentiel.  
Il est possible de rencontrer les trois types de zones humides sur un même bassin 
versant. Sachant que le fonctionnement peut varier de manière marquée pour un même type 
de milieu humide, les études montrent que les effets des milieux humides sur les 
hydrosystèmes peuvent être très variables dans le temps et dans l’espace. 





Figure 1-5 : Interactions entre les réservoirs d’eau (atmosphère, nappe et rivière) et les 
principaux types de zones humides rencontrées dans les têtes de bassin 
• Rôle des zones humides en tête de bassin versant dans le transfert des polluants 
De par leur position privilégiée au sein d’un bassin versant, les zones humides peuvent 
jouer un grand rôle sur la qualité des eaux. Les zones humides de fond de vallée, riveraines ou 
non, étant alimentées par la nappe, peuvent contribuer à la rétention des matières en 
suspension (MES), à la réduction des nutriments et au stockage de certains polluants 
(notamment les pesticides) contenus dans l’eau avant la décharge en rivière (Barnaud et 
Fustec, 2007). En effet, Peterjohn et Correll (1984) ont fait partie des premiers à démontrer le 
rôle des zones humides dans le stockage des MES au niveau des zones humides riveraines 
forestières de tête de bassin. Le taux de rétention y était estimé entre 80 et 94 %. En ce qui 
concerne les nutriments, les zones humides peuvent aussi jouer le rôle de puits, surtout en ce 
qui concerne les nitrates et les phosphates (Ranalli et Macalady, 2010 ; Reddy et al., 1999). 
Plusieurs études ont mis en évidence des zones de dénitrification dans les parties amont des 
zones humides riveraines (e.g. Hattermann et al., 2006 ; Jacks et Norrström, 2004). Pourtant, 
beaucoup s’accordent sur la grande hétérogénéité de l’efficacité des zones humides sur 
l’épuration des eaux et la rétention des nutriments, notamment en fonction du régime 




hydrologique où, en période de crue, ces milieux peuvent se transformer en sources 
d’éléments au lieu de conserver leur rôle de puits (Kalin et al., 2012). Cette large gamme en 
termes d’efficacité est liée à de nombreux facteurs (i.e. hydrologie du site, type de végétation, 
temps de contact entre les eaux polluées et le milieu) qui rendent l’extrapolation de résultats à 
des sites méconnus très difficile. Cependant, que ce soit en amont ou en aval du bassin versant 
ces zones humides peuvent donc jouer un rôle sur la qualité des eaux avec lesquelles elles 
entrent en interaction. Il est donc essentiel d’étudier leur fonctionnement pour gérer de 
manière durable le bon fonctionnement d’un bassin dans son ensemble. 
1.1.4 Qualité des masses d’eau – du cycle des éléments aux aspects 
réglementaires  
Différents éléments sont présents dans l’eau à la fois sous forme dissoute et 
particulaire : (1) matière inorganique particulaire en suspension, (2) ions majeurs dissous 
(Ca2+, Mg2+, Na+, K+, HCO3-, Cl- et SO42-), (3) nutriments dissous (N, P et parfois Si), (4) 
matière organique particulaire et dissoute, (5) gaz dissous (N2, CO2 et O2), (6) éléments traces 
(métaux) particulaires et dissous (Allan et Castillo, 2007). Leur proportion relative dépend du 
contexte géologique et anthropique du bassin versant de la rivière étudiée. En contexte 
naturel, les éléments chimiques sont apportés à la rivière par l’eau de pluie ou par les eaux 
souterraines qui se sont chargées en éléments en altérant et en dissolvant les minéraux des 
sols et de la roche encaissante. Sur un bassin versant anthropisé, se rajoutent (i) des intrants 
d’eau de surface ponctuels dans l’espace tels que les effluents de station d’épuration ou des 
sorties d’étangs artificiels et (ii) des intrants diffus provenant des exploitations agricoles, des 
entretiens d’espaces verts, des fuites dans les réseaux d’assainissement collectifs et non 
collectifs. L’ensemble de ces sources d’eau contribue à la composition chimique des eaux de 
rivière et à l’évolution de leur qualité. À tout cela, doit être ajouté un facteur important à 
prendre en compte : l’ensemble des processus biogéochimiques qui peuvent modifier la 
chimie de l’eau avant son entrée en rivière ou lors de son parcours au sein du cours d’eau. 
Dans ce travail, ce sont les éléments dissous qui sont principalement étudiés : gaz, ions 
majeurs, nutriments et pesticides. Parmi ces éléments, deux catégories peuvent être établies : 
les éléments conservatifs tels que les chlorures ou les bromures et les éléments non 
conservatifs tels que les nitrates ou les bicarbonates. Cette notion de conservation indique que 




l’élément étudié n’interagit pas avec son environnement et dont les variations de 
concentration ne sont dues qu’à des processus de dilution. L’exemple le plus souvent utilisé 
pour décrire cette catégorie est l’ion chlorure. Dans des bassins versants intracontinentaux en 
contexte naturel, les ions chlorures ne sont apportés que par la pluie et n’entrent dans aucune 
structure biologique ou minérale autre que le sel, ce qui le rend généralement inerte dans les 
rivières et en fait un très bon traceur de flux d’eau (Petelet-Giraud et Negrel, 2007). 
Néanmoins, les activités anthropiques peuvent introduire des sels dans les eaux ce qui enlève 
le caractère homogène de la répartition des chlorures sur un bassin donné. Ces ions peuvent 
alors être utilisés comme marqueurs de pollutions diffuses ou ponctuelles. À l’opposé, les 
éléments constitutifs des anions majeurs (C, N, P) suivent des cycles complexes où se mêlent 
des processus biologiques et chimiques qui peuvent à terme fortement impacter la qualité des 
eaux. Ce sont donc des éléments non-conservatifs, bons marqueurs des processus.  
• Cycle du carbone 
Constituant principal des êtres vivants, le carbone joue un rôle essentiel dans le 
fonctionnement des écosystèmes. Présent sous de nombreuses formes organiques et 
inorganiques, le carbone se répartit sur Terre selon un cycle biogéochimique assez complexe 
(Figure 1-6). Toutefois, dans le cadre des bassins versants continentaux de petite taille, les 
principales sources de carbone sont la matière organique d’origine agricole et naturelle, les 
minéraux carbonatés, les rejets urbains et l’atmosphère. Dans les rivières, le carbone peut être 
présent sous trois formes : (i) le carbone organique dissous (DOC), (ii) le carbone organique 
particulaire (POC), et (iii) le carbone inorganique dissous (DIC). À l’échelle mondiale, le 
carbone est transporté en rivière à 82 % sous forme dissoute dont 37 % sous forme organique 
et 45 % sous forme inorganique (Meybeck, 1982). Les sources anthropiques telles que les 
stations d’épuration ou les exploitations agricoles apportent en majorité du carbone organique 
aux rivières. À l’inverse, les sources naturelles telles que les nappes d’eau souterraine 
apportent en majorité du carbone inorganique issu de la dissolution du CO2 du sol, de la 
dissolution des minéraux carbonatés, et/ou de la dégradation de matière organique en carbone 
inorganique dans les sols (Das et al., 2005 ; Gillon et al., 2009). Une fois dans la rivière, le 
carbone organique peut se déposer ou se dégrader, tandis que le carbone inorganique 
s’équilibre avec l’atmosphère, ce qui se traduit par un dégazage de CO2 et la précipitation de 




carbonates. Si les grandes rivières sont largement étudiées pour leur rôle dans le transport de 
carbone organique et inorganique vers les océans (Schulte et al., 2011),  les petites rivières 
sont aussi très importantes car leur rapport (surface de contact air – eau) / (volume d’eau) est 
élevé, ce qui tend à générer un taux de processus physiques et biogéochimiques tels que le 
dégazage plus importants que les grandes rivières (Khadka et al., 2014).  
La répartition du carbone dans un bassin versant dépend donc de nombreux paramètres 
tels que la lithologie, la topographie, le type de sols, le climat, la végétation et les activités 
anthropiques (Lauerwald et al., 2013). Les processus pouvant affecter la chimie du carbone en 
rivière (e.g. dégazage, photosynthèse) modifient aussi sensiblement sa signature isotopique. 
Ainsi la combinaison de la spéciation du carbone en rivière et de sa signature isotopique peut 
être utilisée pour déterminer son origine. 
 
Figure 1-6 : Cycle du carbone (modifié à partir de http://www.unifa.fr/) 
• Cycle de l’azote 
L’azote est un élément nutritif essentiel dans le développement des organismes 
vivants. La première source d’azote est l’atmosphère, où il est présent sous forme de diazote 
(N2) et d’oxydes d’azotes (NOx ; Figure 1-7). Entre l’atmosphère et les rivières, l’azote passe 
par de nombreux processus (fixation par les plantes, production d’engrais, élevage, etc.), qui 
conduisent presque tous à la production de nitrates (NO3-) ou d’ammonium (NH4+). Ces deux 




espèces minérales d’azote peuvent atteindre les eaux souterraines par lessivage ou infiltration 
d’eau de surface (i.e. lacs, étangs, rivières), mais peuvent aussi transiter directement vers les 
cours d’eau par ruissellement, drainage ou flux nappe – rivière. Dans la rivière, les ions 
ammonium s’oxydent rapidement en nitrites (NO2-) puis en nitrates, alors que les nitrates sont 
très peu épurés en raison de la présence d’oxygène qui empêche les processus de 
dénitrification en particulier dans les rivières peu profondes bien oxygénées. Par ailleurs, 
l’assimilation des nitrates par les micro-organismes reste très minoritaire dans les rivières. De 
ce fait, si les apports de nitrates sont conséquents et simultanés à des apports de phosphates, 
les rivières peuvent rapidement subir des processus d’eutrophisation. L’eutrophisation se 
développe en réponse à un excès de concentration à la fois en nitrates et en phosphates. La 
prolifération d’algues, engendrée par ces apports nutritifs trop importants, diminue 
drastiquement les concentrations en oxygène dissous, provoquant la perte de nombreuses 
populations piscicoles. 
Contrairement au carbone, le cycle de l’azote au sein d’un bassin versant n’est pas lié à la 
lithologie mais dépend principalement des activités anthropiques du secteur, et aussi du type 
de sol, de la végétation du climat et de la topographie, qui facilitent ou non la fixation de 
l’azote dans les sols. 
 
Figure 1-7 : Cycle biogéochimique simplifié de l’azote, impacté par les activités anthropiques 
(Billen et al., 2013) 




• Cycle du phosphore 
Avec des teneurs soixante fois plus faibles que celles en carbone dans la biomasse du 
sol (i.e. ratio C:N:P de 60:7:1; Cleveland et Liptzin, 2007), le phosphore est le troisième 
élément nutritif nécessaire à la croissance des organismes (Redfield, 1958). Ces faibles 
concentrations de phosphore organique s’insèrent dans un cycle terrestre très fragile, où la 
moindre augmentation des teneurs dans les milieux aquatiques peut entrainer des phénomènes 
d’eutrophisation (Figure 1-8). En effet, c’est généralement le phosphore qui joue le rôle de 
facteur limitant dans ce processus (Garnier et al., 2005). Les principales sources de phosphore 
sont les résidus agricoles, les fertilisants, la biomasse et les rejets urbains (e.g. stations 
d’épuration). Le phosphore qui n’est pas utilisé par la biomasse du sol et les plantes, va être 
transporté vers les masses d’eau souterraines par lessivage et vers les eaux de surface par 
drainage, ruissellement ou érosion. Contrairement aux nitrates, le phosphate s’adsorbe 
facilement sur les argiles et les oxydes de fer. De ce fait, en rivière il peut être partiellement 
absorbé, limitant les taux de phosphore dissous dans l’eau. L’assimilation par les micro-
organismes est le second processus qui peut permettre de diminuer les teneurs en phosphate 
de l’eau.  
En résumé, à l’échelle d’un bassin versant, le cycle du phosphore va dépendre des 
mêmes facteurs que le cycle de l’azote, et le rôle des activités anthropiques y est 
prépondérant. 
 
Figure 1-8 : Cycle du phosphore (Gangbazo et Babin, 2000) 




• Les pesticides 
La présence de pesticides dans l’environnement et liée à leur usage en agriculture et en 
entretien des voiries et jardins. Dans le cas des pratiques agricoles, leur utilisation s’est 
largement accrue dans la seconde moitié du XXe siècle pour augmenter les rendements des 
terres cultivées. Des études ont effectivement démontré une perte de rendement de près de 
50 % pour les cultures sans pesticides (Oerke, 2006). Cependant, l’utilisation importante des 
pesticides cause des problèmes environnementaux, notamment par leur introduction dans les 
eaux de surface, que ce soit de manière ponctuelle (e.g. apports de STEP) ou diffuse (e.g. 
lessivage des terres agricoles), cette dernière étant majoritaire. Reichenberger et al. (2007) ont 
décrit les cinq processus diffus d’apport de pesticides aux réseaux hydrographiques : (i) 
ruissellement et érosion des sols, (ii) dérive de pulvérisation, (iii) lessivage, (iv) réseaux de 
drainage, et (v) autres sources telles que les dépôts atmosphériques ou le transport des 
particules érodées par le vent. Parmi ces processus, le ruissellement transporte en moyenne 
moins de 1 % de la masse totale appliquée sur les sols. La dérive de pulvérisation, i.e. 
transport aérien de fines gouttes de solution pulvérisée, est considérée comme la première 
source de pollution des eaux de surface, alors que le lessivage est le principal processus qui 
impacte les eaux souterraines. La quantité de pesticides lessivés dépend à la fois de la quantité 
de précipitations tombées après chaque application, mais aussi de la température et de la 
teneur en carbone organique dans le sol (Vymazal et Březinová, 2015). Ce dernier élément est 
important car il renvoie à la forme sous laquelle les pesticides sont transportés par l’eau, à 
savoir sous forme dissoute ou particulaire. La sorption des pesticides dans les sols joue un 
rôle essentiel dans le stockage des pesticides, mais elle peut aussi être la source d’importants 
transports colloïdaux ou particulaires lors d’évènements pluvieux importants érodant les sols 
(Figure 1-9 ; Tang et al., 2012). La sorption influence donc sur le temps de résidence moyen 
des pesticides dans le sol, et est propre à chaque pesticide, caractérisée par un coefficient de 
sorption (Kd). 





Figure 1-9 : Processus de transport et de transformation des pesticides dans le sol (Barriuso et 
al., 1996) 
Le temps de résidence des pesticides dans les sols dépend également des processus de 
dégradation qui modifient les structures moléculaires en créant généralement des molécules 
plus stables que celles apportées initialement. Parmi ces processus, il existe l’hydrolyse, la 
photodégradation, et la dégradation microbienne. Chaque famille de pesticide est plus moins 
sensible à ces processus : pour exemple, l’atrazine n’est pas du tout modifiée par la 
photodégradation mais elle est très sensible aux processus microbiens, tandis que le 
glyphosate va être moyennement dégradé par l’ensemble des processus cités (Calvet et al., 
2005). Les cinétiques de dégradations sont généralement exprimées en temps de demi-vie de 
la molécule par rapport à un processus donné. Ce temps de demi-vie peut varier de quelques 
jours à plusieurs mois voire plusieurs années. 
Tous ces processus ont pour effet d’augmenter le temps de résidence moyen des 
pesticides et de leurs résidus de dégradation dans les sols, ce qui explique que certaines 
molécules comme celles de la famille de l’atrazine, interdite depuis 2003, sont toujours 
visibles dans les eaux souterraines et de surface. Les moyens d’action contre les pollutions 
aux pesticides les plus efficaces restent encore la diminution des applications et la mise en 
place de zones tampon, telles que des bandes enherbées ou des zones humides en aval des 
exploitations agricoles, qui permettent le stockage et la dégradation des pesticides au lieu d'un 
transit direct vers les milieux aquatiques (Tang et al., 2012). 




• Notion de pollution – normes de qualité 
Afin de juger de la qualité des milieux aquatiques et des eaux souterraines, les pouvoirs 
publics ont définis un certain nombre de critères basés sur les résultats des études 
scientifiques. Une pollution a été définie par la directive cadre sur l’eau (DCE) comme 
« l’introduction directe ou indirecte, par suite de l'activité humaine, de substances ou de 
chaleur dans l'air, l'eau ou le sol, susceptibles de porter atteinte à la santé humaine ou à la 
qualité des écosystèmes aquatiques ou des écosystèmes terrestres, qui entraînent des 
détériorations aux biens matériels, une détérioration ou une entrave à l'agrément de 
l'environnement ou à d'autres utilisations légitimes de ce dernier » (1). Cette pollution peut 
être d’ordre physique (température, radioactivité), organique (matière organique), biologique 
(virus, bactéries), ou chimique (e.g. fertilisants, pesticides, métaux, hydrocarbures) et provenir 
des activités industrielles, agricoles ou urbaines. Pour lutter de manière efficace contre ces 
pollutions, de nombreuses normes ont vu le jour pour chaque molécule jugée comme 
potentiellement polluante. Dans le cas des milieux aquatiques, ces normes établissent un seuil 
de potabilité, au-dessus duquel la qualité de la masse d’eau est déclarée comme mauvaise, et 
un certain nombre de seuils intermédiaires permettant d’évaluer l’évolution de cette qualité. 
En 2009, une nouvelle méthode d’appréciation de cette qualité a été mise à disposition des 
gestionnaires (Système d’Évaluation de l’État des Eaux ; MEDDE, 2009). Elle repose sur une 
classification des paramètres chimiques d'une part, et écologiques d'autre part : cinq classes 
graduées pour l’écologie et seulement deux classes pour la chimie (Figure 1-10). Pour les 
nitrates par exemple, le bon état chimique et écologique est atteint si les teneurs dans l’eau ne 
dépassent pas 50 mg.L-1. Le très bon état écologique est, quant à lui, atteint si les teneurs sont 
inférieures à 10 mg.L-1. La mise à jour de cette classification a pour but d’évaluer si les 
objectifs de bon état écologique des systèmes sont atteints en 2015. Elle coïncide avec la 
révision des Schémas Directeurs d’Aménagement et de Gestion de l’Eau (SDAGE) qui ont 
pour objectif d’homogénéiser les politiques de lutte contre les pollutions des milieux 
aquatiques. 
(1) Européenne, Communauté. 2000. «Directive 2000/60/CE du Parlement européen et du Conseil du 
23 octobre 2000 établissant un cadre pour une politique communautaire dans le domaine de l’eau». 
Journal officiel, p. 1-73 





Figure 1-10 : Seconde étape de l’évaluation de l’état écologique des milieux aquatiques 
(MEDDE, Évaluation de l’état des eaux douces de surface de métropole, 2009 (et révisé en 2012)) 
 
1.1.5 Outils géochimiques et isotopiques utilisables dans ce type de contexte 
Comme nous l’avons vu précédemment (partie 1.1.2), de nombreux outils peuvent être 
utilisés en hydrologie en fonction de la question posée. Ces outils sont classés en trois 
catégories : les traceurs de source, les traceurs de processus et les traceurs mixtes. Le 222Rn, la 
conductivité électrique, la température et certains éléments dissous comme les chlorures sont 
principalement utilisés comme traceurs de sources. Le pH, les éléments majeurs réactifs 
comme les bicarbonates, les nutriments (nitrates, phosphates, sulfates et potassium) et le 
calcium sont davantage utilisés comme traceurs des processus biogéochimiques. Les isotopes 
de ces éléments majeurs tels que le 13C ou encore le 15N ainsi que les isotopes stables de la 
molécule d’eau (18O, 2H) peuvent être considérés comme des traceurs mixtes puisque, en 
fonction du contexte de l’étude, des signatures isotopiques des différentes sources d’eau, et 
celles des matières minérales ou organiques présentes dans le système, ces isotopes peuvent 




servir soit de traceurs de sources soit de traceurs de processus. Cette partie a pour but de 
présenter les principaux outils géochimiques qui ont été utilisés dans cette étude.  
• Les traceurs de source  
Comme pour tout processus sensible, la localisation et la quantification des différentes 
sources alimentant une rivière nécessite un choix judicieux des traceurs, pour que chaque 
source apparaisse (de façon) très contrastée vis-à-vis des autres sources et aussi vis-à-vis de la 
rivière. 
Conductivité électrique (CE) et Température : 
Les paramètres physico-chimiques de base sont utilisés dans toutes les études 
hydrogéochimiques car, au-delà d’être facilement mesurables sur le terrain, ils nous apportent 
de précieux renseignements sur les sources d’eau ainsi que sur les interactions eau – roche et 
eau – atmosphère. La CE et la température sont principalement utilisées pour le traçage de 
sources, car elles sont peu dépendantes des processus chimiques qui peuvent avoir lieu dans 
l’eau. La température des eaux souterraines est liée au climat de la région (i.e. sa température 
est constante proche de la température moyenne annuelle) pendant que leur conductivité 
électrique est très dépendante des couches géologiques traversées par les eaux, et du temps de 
parcours entre les aires de recharge et les zones de décharge. À l’inverse, la température des 
eaux de surface dépend de la température extérieure et la conductivité électrique est très 
variable, fonction des apports de surface, souterrains et des processus de dégazage. Il existe 
donc souvent des gradients de température et de conductivité électrique importants entre la 
nappe et la rivière ce qui permet de percevoir assez facilement les arrivées d’eau de nappe 
dans la rivière. Si ces gradients peuvent permettre de percevoir relativement facilement les 
arrivées d’eau de nappe dans la rivière ce contraste nappe-rivière n’est pas toujours 
significatif, il est alors nécessaire de rechercher des outils plus complexes tels que le 222Rn. 
 
Radon-222 : 
Le radon est un gaz rare qui comporte quatre isotopes naturels radioactifs dont le 
222Rn, le plus abondant. Fils du 226Ra, les teneurs en 222Rn dans les eaux souterraines 
dépendent donc de la concentration en 226Ra dans l’aquifère (Choubey et Ramola, 1997). Les 
activités de ces deux éléments sont liées par la relation suivante (Bateman, 1910) : 






∗ �𝒆𝒆−𝝀𝝀𝑹𝑹𝒂𝒂∗𝒕𝒕 − 𝐞𝐞−𝝀𝝀𝑹𝑹𝒏𝒏∗𝒕𝒕�                                                                       Équation 2 
Où : 
A222Rn est l’activité du 222Rn (Bq.L-1), A226Ra est l’activité du 226Ra (Bq.L-1), λRn représente 
la constante de désintégration du 222Rn (2.1*10-6 s-1), λRa représente la constante de 
désintégration du 226Ra (1.4*10-11 s-1) et t correspond au temps (s). 
 
Le 226Ra a une demi-vie beaucoup plus importante que celle du 222Rn, soit 1600 ans et 
3.82 jours respectivement. De ce fait, sa constante de décroissance radioactive devient 
négligeable devant celle du 222Rn et l’équation 2 peut être simplifiée (Équation 3) : 
𝑨𝑨𝟐𝟐𝟐𝟐𝟐𝟐𝑹𝑹𝒏𝒏 = 𝑨𝑨𝟐𝟐𝟐𝟐𝟐𝟐𝑹𝑹𝒂𝒂𝟎𝟎 ∗ [𝟏𝟏 − 𝐞𝐞𝐞𝐞𝐞𝐞 (−𝝀𝝀𝑹𝑹𝒏𝒏 ∗ 𝒕𝒕)]                                                                       Équation 3 
De par sa descendance directe avec l’uranium qui est présent dans toutes les roches 
terrestres, le 222Rn se retrouve dans tous les aquifères à travers le monde (Mullinger et al., 
2007). Faisant partie des gaz rares, le radon est inerte et n’est donc perturbé par aucun 
processus biochimique. Grâce à sa grande solubilité dans l’eau, il se propage facilement dans 
les eaux souterraines. Cependant, dès que ces eaux arrivent en surface, le radon diffuse 
rapidement vers l’atmosphère pour atteindre un équilibre air - eau correspondant au 
coefficient de partage entre l’eau et l’air de ¼ à 20°C (Clever, 1979 dans  Mullinger et al., 
2007). D’autre part, n’étant pas présent dans l’eau de pluie en raison de sa trop faible 
concentration dans l’atmosphère, sa présence dans le réseau hydrologique de surface est 
fortement dépendante des apports locaux d’eau souterraine (Cable et al., 1996 ; Cook et al., 
2008 ; Corbett et al., 2000 ; Genereux et Hemond, 1992). C’est pour toutes ces raisons que de 
nombreuses études ont conduit au développement de modèles basés sur les mesures de 222Rn 
pour la quantification des taux de décharge des eaux souterraines dans les réservoirs de 
surface que sont les lacs (Dimova et Burnett, 2011 ; Kluge et al., 2007 ; Schmidt et al., 2010 ; 
Schmidt et al., 2009) et les rivières (Atkinson et al., 2015 ; Batlle‐Aguilar et al., 2014 ; Cook 
et al., 2006 ; Gleeson et al., 2009 ; Lefebvre et al., 2015).  
L’activité en 222Rn dans les eaux souterraines est principalement contrôlée par les 
caractéristiques lithologiques de la roche encaissante (concentration en uranium et en radium, 
porosité et densité) mais aussi par le temps de transit de l’eau dans l’aquifère. Avec une demi-
vie de 3.82 jours, le 222Rn produit dans la nappe à des distances supérieures à sept périodes 




(i.e. 20 jours en moyenne) de temps de transit est négligeable lorsqu’il atteint la rivière. Ainsi 
dans le cas d’aquifères hétérogènes, l’activité en 222Rn contenue dans l’eau de nappe qui 
alimente la rivière n’est l’image que de celle produite par les roches situées à une distance très 
proche du lit de la rivière et non de l’aquifère entier. Cela signifie que des mesures réalisées 
dans des piézomètres trop éloignés de la rivière ne seront pas représentatives des 
concentrations en 222Rn de l’eau souterraine qui se décharge dans cette rivière. 
 
Les ions chlorures : 
Les ions chlorures interviennent très peu dans les réactions chimiques (en l’absence 
d’évaporites), et sont donc souvent considérés comme conservatifs dans les études 
hydrologiques. Les sources principales de sels étant la pluie et les rejets anthropiques, il existe 
là encore des gradients assez forts des teneurs en ions chlorures entre les eaux de surface et 
dans les eaux souterraines. Cependant, les pollutions anthropiques peuvent parfois créer de 
grandes variations spatiales des teneurs dans la nappe, ce qui rend difficile la quantification 
des flux nappe – rivière. 
• Les traceurs de processus 
Deux types de processus peuvent être étudiés : (i) les processus physiques tels que 
l’évaporation, la dilution ou le dégazage, et (ii) les processus biochimiques tels que les 
processus d’oxydo-réduction, ou la précipitation/dissolution. Pour étudier l’ensemble de ces 
processus, des traceurs tels que les ions majeurs mais aussi les isotopes des éléments dissous 
dans l’eau et de la molécule d’eau peuvent être utilisés. 
Les cations : 
Les cations majeurs (Ca2+, Mg2+, Na+ et K+) en solution ont pour principale origine la 
dissolution de minéraux (carbonates, argiles, feldspaths, évaporites) et leurs concentrations 
sont majoritairement contrôlées par les processus de précipitation/dissolution de ces minéraux 
mais aussi l’adsorption/désorption à la surface de certains minéraux (tels les oxydes de fer et 
les argiles) et la matière organique. L’évolution de leur concentration dans les eaux permet 
d’établir l’occurrence de ces différents processus. 
 




Les anions : 
Contrairement aux cations, les anions majeurs (HCO3-, NO3-, PO43-, SO42-) sont très 
sensibles aux processus biologiques, d’oxydo-réduction et acido-basiques. Les espèces 
organiques et inorganiques du carbone se retrouvent très souvent au cœur des réactions 
biochimiques car la matière organique est souvent la source d’énergie utilisée par les bactéries 
pour réduire des molécules oxydées telles que les nitrates ou les sulfates. Dans l’eau, le 
carbone inorganique dissous peut exister sous trois formes : CO32-, HCO3- et H2CO3. La 
variation de la spéciation du carbone dépend principalement du pH de l’eau (Figure 1-11). 
Excepté pour les rivières impactées par les drainages miniers acides (Olıas et al., 2004), 
l’ensemble des cours d’eau à travers le monde ont un pH compris entre 6.5 et 8.5. De ce fait, 
l’espèce de carbone dominante est l’ion bicarbonate. Les concentrations en bicarbonate dans 
les rivières sont héritées de celles des eaux souterraines, celles-ci s’enrichissant en carbone 
dissous via la dissolution du CO2 du sol, la dissolution de carbonate et la dégradation de 
matière organique. L’évolution spatiale des teneurs en bicarbonates dans les rivières dépend 
ensuite principalement du processus de dégazage du CO2 vers l’atmosphère, mais également 




Figure 1-11 : Proportions relatives des espèces de carbone inorganique dissoutes en fonction du 
pH de l’eau (Schulte et al., 2011) 




Les nitrates, sulfates et phosphates sont généralement utilisés pour localiser et quantifier 
les processus biochimiques (tels que les processus d’oxydo-réduction) à l’origine de leur 
disparition. Par ailleurs, la réduction de ces éléments peut mener à la production de gaz à effet 
de serre. Par exemple, les processus de dénitrification incomplets produisent des oxydes 
d’azote gazeux (NOx), qui impactent l’effet de serre en contribuant à la production nette 
d’ozone (Dignan, 1992 in Sahu et al., 2012 ; Tocqueur, 2015). Bien que les processus 
biochimiques restent minoritaires dans les petites rivières, leur rôle peut être majeur au sein 
des milieux humides et de la zone hyporhéique. Le suivi de ces molécules est donc nécessaire 
pour déterminer l’importance de ces processus sur les modifications chimiques des eaux qui 
alimentent les rivières. 
• Les traceurs mixtes  
Couplant informations sur les sources et les processus, de nombreux traceurs peuvent 
être considérés comme mixtes. Cependant, dans cette étude nous nous fixerons sur les 
isotopes stables de la molécule d’eau et du carbone inorganique dissous. 
Les isotopes stables de l'eau (δ18O et δ2H) : 
L’oxygène possède trois isotopes stables naturellement présents sur Terre : le 16O 
(99.76 %), le plus abondant, le 17O (0.04 %) et le 18O (0.2 %). L’hydrogène possède deux 
isotopes naturels (le 1H à 99.984 % et le 2H à 0.016 %) et un isotope radiogénique (le tritium 
3H). La molécule d’eau H2O a ainsi une masse différente en fonction des isotopes de 
l’hydrogène et de l’oxygène qui la composent. Bien que minoritaires, l’oxygène-18 et le 
deutérium sont des traceurs privilégiés des circulations d’eau (Etcheverry, 2002). Dans les 
eaux souterraines, les rapports isotopiques 18O/16O et 2H/1H varient en fonction de nombreux 
paramètres dont l’évaporation, les mélanges d’eau, et les changements de phase de l’eau 
(Figure 1-12). 





Figure 1-12 : Processus naturels pouvant influencer les compositions isotopiques en deutérium et 
en oxygène-18 des eaux souterraines (Etcheverry, 2002 modifié de Gascoyne et Kotzer 1995) 
Couramment utilisés en hydrologie (Clark et Fritz, 1997), les isotopes stables de l’eau 
peuvent permettre de déterminer l’origine des eaux souterraines ainsi que la localisation des 
aires de recharge et les temps de transit (Kendall et Coplen, 2001 ; McGuire et McDonnell, 
2006). Ils sont aussi très utilisés pour quantifier des proportions entre différents pôles de 
mélange (Coplen et al., 2000 ; Meredith et al., 2009 ; Mérot et al., 1995), ainsi que pour 
déterminer les taux d’évaporation des eaux qui transitent dans les réseaux de surface et 
souterrains (Barnes et Allison, 1988 ; Gibson et al., 1993). 
 
L'isotope stable du carbone (δ13C) : 
Dans la nature, le carbone possède deux isotopes stables : le 12C et le 13C dont les 
abondances naturelles respectives sont 98.9 % et 1.1 %. Les deux isotopes sont inclus dans 
l’ensemble des composés carbonés mais avec des ratios différents en fonction du type de 
molécule produite (Mook 2001 ; Figure 1-13). Dans les milieux riverains, la signature 
isotopique du carbone inorganique dissous (CID) est le résultat de la compétition entre de 
nombreux processus produisant du CID (dégradation de matière organique, dissolution de 
carbonates, respiration) ou enlevant du CID au système (dégazage, précipitation de 
carbonates, photosynthèse ; Figure 1-14). Ainsi, le suivi de ce rapport isotopique permet 
d’appréhender certains des processus majoritaires intrinsèques à la rivière. Il peut aussi, 
lorsque les sources d’eau ont des compositions isotopiques très différentes en CID, permettre 




d’étudier les mélanges d’eau au sein de la rivière et de remonter aux sources potentielles 
(Meredith et Kuzara, 2012). En effet, les eaux souterraines sont généralement beaucoup plus 
riches en carbone que les eaux de surface (Santos et al., 2012). Leur signature isotopique 
issue du mélange entre la signature du CO2 du sol et les fractionnements liés aux processus 
d’altérations des roches carbonatées dans les aquifères qui en contiennent, est elle aussi 
souvent distincte de celle des rivières ce qui fait du suivi du δ13C un bon traceur des flux 
nappe – rivière. La seule condition est d’avoir un contexte simple avec une seule signature de 
carbone inorganique dissout dans les eaux souterraines (Sharma et Frost, 2008).  
 
Figure 1-13 : Synthèse des variations des signatures isotopiques en carbone dans les composés 
naturels. Chaque matériel considéré a sa gamme de variation correspondante. 
 
Figure 1-14 : Évolution des rapports isotopiques des espèces carbonées en fonction des différents 
types d’interaction (Schulte et al., 2011).  




1.2 Site d’étude 
1.2.1 Contexte géographique et historique 
• Situation géographique et évolution du territoire au cours de l'histoire 
À cheval entre les départements des Yvelines et de l’Essonne, le bassin de l’Yvette 
amont s’étend sur 202 km2 au sud-ouest de la région parisienne, entre la commune des 
Bréviaires et celle de Gif-Sur-Yvette. De par sa position géographique et la taille de son 
bassin versant, l’Yvette amont peut être considérée comme une rivière de tête de bassin. 
Actuellement, 49726 habitants y résident, soit une densité de 246 hab.km-2 (Tableau 1-2). 
Bien que le bassin ait connu l’un des taux de croissance les plus importants de la région 
parisienne avec un triplement de sa population entre 1962 et 1999, la démographie s’est 
stabilisée depuis le début du XXIe siècle (augmentation de seulement 5 % ; INSEE, 2012). 
Cette stabilisation est en partie due à la réglementation territoriale qui limite l’urbanisation 
notamment sur les communes du territoire du Parc Naturel Régional de la Haute Vallée de 
Chevreuse. Néanmoins, cette tendance est aussi observable à plus grande échelle au niveau du 
département des Yvelines et de la grande couronne de Paris, démontrant un facteur 
économique commun à la région (i.e. stabilisation de l’activité économique de la région). 
Tableau 1-2 : Comparaison des densités de population en France métropolitaine (INSEE 2012) 
Recensement France petite couronne grande couronne Yvelines BV Yvette   (92, 93 et 94) (77, 78, 91 et 95) (78)   
1962 46 425 393 3 440 491 2 239 433 687 827 17 383 
1999 58 518 395 4 038 992 4 787 773 1 354 304 47 290 
2012 63 375 971 4 466 991 5 190 890 1 412 356 49 726 
Croissance           
1962-1999 26% 17% 114% 97% 172% 
1999-2012 8% 11% 8% 4% 5% 
Densité de pop. 120 7010 604 623 246 
Sur le bassin versant, les plateaux, versants et vallées se répartissent respectivement 
environ 68 %, 19 % et 13 % de la surface totale. Les plateaux sont généralement occupés par 
des parcelles agricoles, travaillées par une cinquantaine d’agriculteurs, et par des zones 
urbaines, tandis que les versants sont recouverts de forêts, et les fonds de vallée occupés par 
des zones humides, entrecoupées par endroits, de petits bourgs dont la taille relative augmente 
vers l’aval du bassin (Figure 1-15). 














































































Si la région de la vallée de Chevreuse est aujourd’hui considérée comme péri-urbaine, 
cela n’a pas toujours été le cas. En effet, jusqu’à la fin du XVIIIe siècle, les forêts dominaient 
toute la région et servaient principalement de réserves de chasse. La rivière y était source de 
développement économique avec la construction de nombreux moulins et lavoirs sur les 
berges. Au XIXe siècle, la région a vu naître de multiples carrières d’extraction de meulières 
pour la construction des maisons et châteaux (Roche, 1997). Avec l’essor de la région 
parisienne lors de la révolution industrielle, l’augmentation démographique et les 
changements de mode de vie ont créé un besoin énorme en ressources alimentaires (Meybeck 
et al., 1998). De ce fait, les plateaux ont commencé à être déboisés et ont finalement laissé 
place aux champs de grandes cultures, tandis que les fonds de vallée se sont urbanisés. Par 
voie de conséquence, la qualité de la ressource en eau souterraine dont l’âge est assez récent 
(300 ans en moyenne ; Corcho Alvarado et al., 2007) a changé de manière assez radicale sur 
le dernier siècle. Ce changement a aussi été observé dans les cours d’eau grâce aux nombreux 
suivis de la qualité des masses d’eau réalisés par les différents acteurs du territoire.  
• Le Parc naturel régional de la Haute Vallée de Chevreuse  
Créé en 1985, le parc naturel régional de la Haute Vallée de Chevreuse (PNR HVC) 
est l’un des quatre Parcs naturels régionaux d’Ile de France. Chaque Parc a pour mission de 
protéger la nature et le patrimoine, d’aménager le territoire, de développer l’activité 
économique et sociale, d’éduquer à l’environnement et d’être initiateur d’expérimentations et 
d’innovations, le tout s’inscrivant dans une politique de développement durable. Toutes les 
actions du Parc s’inscrivent dans une politique globale de gestion et de protection de son 
territoire, déclinée sous forme de charte. Chaque commune adhérant au parc accepte de 
ratifier la charte qui est évaluée et révisée tous les 12 ans. Lors de la révision qui a eu lieu en 
2011, le PNR est passé de 21 à 51 communes - dont 43 sur le département des Yvelines et 
huit sur le département de l’Essonne-, doublant quasiment sa superficie. Actuellement, il 
représente donc un peu plus de 100 000 habitants sur une étendue totale de 633 km².  
Au niveau environnemental, les problématiques liées aux ressources en eaux et aux 
écosystèmes sont généralement communes à l’ensemble des pays européens. De ce fait, 
l’Union Européenne a mis en place, ces dernières années, un grand nombre de directives 
environnementales fixant des objectifs communs de qualité environnementale aux états 




membres, tout en leur laissant le choix dans la méthode employée pour atteindre ces objectifs. 
En France, ces directives se sont notamment traduites par l’évolution des politiques de gestion 
de l’eau avec l’instauration, en 2009, des schémas directeurs d’aménagement et de gestion de 
l’eau (SDAGE). Ces schémas directeurs prévoient des actions sur six ans, dans le but 
d’atteindre les objectifs de bon état écologique des milieux prévu initialement pour 2015. 
Suite aux travaux d’inventaires réalisés en prévision de ces actions, certains cours d’eau ont 
eu un délai étendu à 2021 ou 2027. Dans ce contexte, et dans le cadre de sa nouvelle charte, 
2011 - 2023, le Parc naturel, constitué de l’ensemble des signataires de la charte : Communes 
et regroupements de communes, Région, Départements, Etat – a renforcé sa volonté de lutter 
contre la dégradation des écosystèmes naturels et d’accompagner les collectivités, les 
entreprises et les particuliers à aménager le territoire de façon durable et écoresponsable. 
C’est le fondement même des PNR que d’exister sur la base d’un patrimoine naturel 
remarquable et de porter un projet de développement durable du territoire qui préserve voire 
restaure ce patrimoine.  
Pour mener à bien sa mission de protection de l’environnement, le Parc a donc la 
difficile tâche d’agir, en même temps que sur la nature elle-même, sur tous les secteurs 
d’activité qui l’impactent : activités économiques des entreprises, de l’agriculture et de la 
forêt, urbanisme et gestion des communes, mais également actions des particuliers. À cela 
s’ajoute encore aujourd’hui la quasi-totale méconnaissance du fonctionnement des différents 
facteurs agissant sur les écosystèmes. Afin de protéger ces milieux exceptionnels, la charte 
prévoit que le syndicat du Parc puisse se doter d’outils de suivi,  améliorer et capitaliser les 
connaissances sur le fonctionnement des milieux humides et des rivières, et puisse recourir à 
la recherche scientifique pour orienter ses actions. C’est dans cette optique que se place ce 
projet de thèse, dans lequel est étudié le bassin versant de l’Yvette amont, l’une des parties les 
plus anciennes du Parc naturel et donc une des plus connues de l’équipe technique du Parc et 
des unités de recherche partenaires. 





Figure 1-16 : Localisation du bassin versant de l’Yvette amont sur le territoire du Parc naturel 
régional de la Haute Vallée de Chevreuse  
 
1.2.2 Contexte hydrologique, géologique et climatique 
• Réseau hydrographique du bassin versant 
Le bassin versant est drainé par de nombreux petits cours d’eau qui alimentent le cours 
principal de l’Yvette, dont le parcours est de 18 km (Figure 1-17). Les affluents principaux 
sont au nombre de six dont trois sont situés en rive gauche (Pommeret, Rhodon et Mérantaise) 
et trois sont situés en rive droite (Ru des Vaux, Écosse Bouton et Montabé). En amont de la 
plupart de ces affluents se trouvent de grands étangs qui, n’étant pas connectés aux rivières en 
continu, jouent le rôle de source d’eau ponctuelle, alimentant les rivières majoritairement en 
période de hautes eaux. À des échelles plus locales, de nombreux plans d’eau de petite taille 
se répartissent sur le bassin versant que ce soit sur les plateaux ou dans les fonds de vallée le 




long des cours d’eau. Sur les plateaux, les plans d’eau se trouvent généralement au niveau de 
dépressions locales creusées lors de la formation des argiles à Meulière présentes sur 
l’ensemble des plateaux. Développées sur cette formation hétérogène, leur positionnement 
permet de récolter une partie des précipitations des aires alentour. Dans les fonds de vallée, la 
majorité des plans d’eau n’est pas alimentée par les rivières mais plutôt soutenue par la nappe 
d’eau souterraine. Le fond de vallée du Ru des Vaux se distingue des autres cours d’eau par 
les étangs construits sur la rivière même, qui sont donc traversés par le cours d’eau et qui 
contribuent certainement de manière importante à la dynamique hydrologique et chimique de 
la rivière. 
 
Figure 1-17 : Réseau hydrographique du bassin versant de l’Yvette amont avec plans d’eau et 
noms des étangs principaux 
• Géologie du secteur 
Le bassin versant de l’Yvette est formé par de grands plateaux Oligocène 
profondément entaillés depuis la fin de la dernière période glaciaire par le réseau 
hydrographique, comme l’illustre la carte géologique de Rambouillet (Figure 1-18). Dans 
cette région, quatre couches sédimentaires se retrouvent successivement à l’affleurement, dont 
les trois étages du Stampien (Oligocène). 














































































Sur une coupe NE-SW du bassin, se retrouve au niveau des plateaux, de façon 
discontinue, le dépôt peu épais (1 à 2 m) de sables et limons éoliens nommés « limons des 
plateaux » (Figure 1-19). Ces limons se sont mis en place sur des argiles à Meulières très 
hétérogènes, issues de la décalcification et de la silicification des calcaires de Beauce 
initialement déposés (Lozouet, 2012), et présentant des zones peu perméables (10-8 m.s-1) et 
des lentilles de sables perméables (5.10-5 m.s-1). Les parties plus perméables de l’ensemble de 
ces deux formations accueillent, en période de hautes eaux, une nappe perchée discontinue. 
Cette nappe permet le stockage provisoire de l’eau de pluie infiltrée dans le sol avant qu’une 
fraction ne percole vers l’aquifère sous-jacent (Vernoux et al., 1999). Sous les argiles à 
Meulières se trouvent les sables de Fontainebleau, dépôts marins très fins datant du Stampien 
moyen d’une épaisseur moyenne de 60 m et qui affleurent sur les versants et dans les parties 
amont des fonds de vallées. Ces sables renferment la nappe d’eau souterraine alimentant le 
réseau hydrographique de l’Yvette amont. Cette formation est très homogène spatialement et 
perméable à l’échelle du bassin versant (K compris entre 7.10-6 m.s-1 et 8.10-4 m.s-1 ; Mercier, 
1981 ; Vernoux et al., 1999), ce qui simplifie la conceptualisation du système souterrain. 
Enfin, une couche imperméable de marnes vertes et supragypseuses, formation regroupant des 
dépôts du Stampien moyen et inférieur, constitue le mur de l’aquifère. 
 
Figure 1-19 : Coupe schématique NE-SW type du bassin versant de l’Yvette amont, centrée sur 
le sous-bassin du Rhodon 
A B 
Qmoy≈0.1m3.s-1 




• Nappe des sables de Fontainebleau  
L’alimentation de l’aquifère est ici bimodale en raison de deux processus principaux : 
(i) l’infiltration de l’eau de pluie au niveau des versants et des plateaux et (ii) la percolation de 
l’eau des étangs situés sur les plateaux. Une carte piézométrique de la nappe a été réalisée 
dans les années 1960 (Rampon, 1965) et réutilisée par de nombreux auteurs tels que Mégnien 
en 1979 (Figure 1-20). D’après ces données, la nappe évolue entre 90 et 150 m-NGF avec des 
gradients suivant assez bien la topographie (plus forts dans les versants que sur les plateaux 
ou les fonds de vallée). Le nombre limité de forages encore ouverts à l’heure actuelle n’a pas 
permis de mettre à jour ces informations. Il est quand même possible d’émettre l’hypothèse 
que, dans le contexte climatique de la région parisienne, si la carte piézométrique a évolué ces 
dernières décennies, cette évolution a dû conserver les mêmes directions d’écoulement et 
sensiblement les mêmes gradients hydrauliques (i.e. même concordance piézométrie – 
topographie). Cette hypothèse semble être validée par l’étude de Vernoux et al. (1999) sur le 
plateau de Saclay, à l’est du bassin versant, qui a permis d’ériger une carte piézométrique dont 
les extrémités coïncident assez bien avec celle de Rampon (1965).  
 
Figure 1-20 : Carte piézométrique de la nappe des sables de Fontainebleau et écoulements 
régionaux présumés, modifiée à partir de Rampon 1965 (Corcho Alvarado et al., 2007) 




Toujours sur cette région à cheval entre les départements du 78 et du 91, plusieurs 
projets ont été réalisés permettant de connaître les propriétés hydrauliques, certaines 
caractéristiques chimiques ainsi que les taux de recharge de l’aquifère (Corcho Alvarado et 
al., 2009 ; Corcho Alvarado et al., 2007 ; Schneider, 2005). Avec un pH moyen de 7.0 
(variations entre 6.5 et 7.5), la nappe des sables de Fontainebleau possède une conductivité 
électrique très hétérogène allant de 459 à 1416 µS.cm-1. Parallèlement, les concentrations en 
nutriments sont, elles aussi, très variables spatialement avec des teneurs en nitrates allant de 2 
à 92 mg.L-1 et des teneurs en sulfates passant de 25 à 332 mg.L-1. Cependant aucune tendance 
spatiale n’a été observée. Caractérisée dans son ensemble par un faciès bicarbonaté-calcique, 
cette nappe tend vers un faciès sulfaté-calcique en profondeur, en raison d’une stratification 
des sulfates, tandis que les carbonates conservent des teneurs plutôt stables autour de 
294 mg.L-1 (Schneider, 2005). Ces variations de teneurs en sulfates, non corrélées aux 
variations en nitrates, qui dépendent principalement de la côte piézométrique de la nappe (i.e. 
teneurs en nitrates plus élevées sur les plateaux lorsque le niveau piézométrique est plus 
proche de la surface), ne peuvent donc pas provenir de l’activité agricole mais sont dues 
principalement à l’interaction eau – roche par la dissolution de célestite et l’altération de 
pyrite (Schneider, 2005).  
D’autre part, l’alimentation de la nappe par les étangs des plateaux a un impact non 
négligeable sur la qualité de la nappe dans un rayon d’environ 3 km autour de chaque étang. 
Caractérisés par des eaux pauvres en nitrates mais très enrichies en isotopes stables de la 
molécule d’eau, ces étangs sont en grande partie responsables de la signature évaporée de la 
masse d’eau. Cependant, une fois encore, la faible répartition de forages accessibles à l’heure 
actuelle rend la caractérisation chimique de la nappe très difficile à petite échelle. Un des 
forages prélevés en 2002, prélevé à nouveau en 2012, situé au niveau du hameau de la Brosse 
à Saint Lambert des Bois (SPL5, Figure 1-20), a montré que l’évolution temporelle à échelle 
décennale de la chimie de la nappe était négligeable (Tableau 1-3). Cela s’explique aisément 
par le temps de transit de l’eau dans la zone non-saturée. Avec une vitesse d’écoulement 
estimée à 1 m.an-1 et une épaisseur de zone non saturée avoisinant les 30 m au niveau des 
plateaux, il faut donc 30 ans pour que l’eau de pluie qui s’infiltre sur les plateaux atteigne la 
nappe.  
 




Ce constat permet d’émettre d’ores et déjà deux hypothèses :  
- l’évolution temporelle de la qualité des eaux de nappe est négligeable à l’échelle de 
cette étude dont les prélèvements se sont effectués sur deux années consécutives. 
- les activités anthropiques des plateaux vont impacter la chimie de la nappe sur le long 
terme.  
L’ensemble des données chimiques citées précédemment obtenues en 2001 et 2002 au cours 
de la thèse de V. Schneider (2005) sont répertoriées en Annexe 2. 
Tableau 1-3 : Données chimiques des eaux du forage SPL5 prélevées en 2002 (Schneider, 2005) 
et en 2012 (Barbecot, pers. Comm)  
St Lambert P5  pH CE T HCO3- Cl- NO3- PO43- SO42- Ca2+ Mg2+ Na+ K+ 
  
 
µS.cm-1 °C mg.L-1 
2002 6.8 478 12.3 196 22 27 - 33 74 7 19 1 
2012 6.7 495 11.9 188 23 24 0 33 69 6 19 1 
taux de variation 0% 4% -3% -4% 5% -12% 0% 1% -7% -12% 1% 0% 
 
• Climat 
Les données météorologiques sont obtenues grâce à une station de Météo France 
située sur la commune de Trappes, à la frontière nord du bassin versant. La région parisienne 
est caractérisée par un climat océanique tempéré, c’est-à-dire un climat où les variations 
saisonnières de précipitation et température sont peu marquées. En effet, sur la période 1991-
2014, les températures moyennes mensuelles se sont échelonnées entre 4.2 °C (en janvier) et 
19.2 °C (en juillet) pour une moyenne annuelle de 11.3 °C. Sur cette même période, les 
précipitations moyennes mensuelles ont varié de 45.2 mm (en mars) à 71.5 mm (en 
décembre), pour une pluviométrie moyenne annuelle de l’ordre de 684 mm.an-1 (moyenne 
calculée d’après les données Météo France entre 1991 et 2014). Sur cette hauteur de 
précipitation annuelle, environ 75 % repartent par évapotranspiration, ne laissant qu’une 
recharge de nappe comprise entre 100 et 150 mm.an-1 (Corcho Alvarado et al., 2007). Si les 
variations de température et d’ETP sont dépendantes de la saison, les variations de 
précipitations sont très aléatoires au cours du temps (Figure 1-21). Du fait de la prédominance 
des plateaux sur le territoire et de la grande hétérogénéité des argiles à Meulières, la recharge 




de la nappe se fait majoritairement sur cette portion de territoire, entre les mois d’octobre et 
mars (Schneider, 2005). 
 
 
Figure 1-21 : Données mensuelles de précipitation, température moyenne et ETP, et moyennes 







































1.2.3 Les zones humides 
La combinaison des inventaires réalisés par le PNR et la région Ile de France a permis 
de dresser une carte assez fine de la répartition des zones humides du bassin versant, 
développées et entretenues grâce au contexte géologique et au climat tempéré décrits 
précédemment (Inventaire Habitats 2008, PNR HVC et Ecomos 2008, IAURIF ; Figure 1-22). 
Si certaines se situent sur les plateaux, la grande majorité des zones humides se retrouve dans 
les fonds de vallée, notamment au niveau des zones riveraines des rivières. Ce sont 
principalement (i) des prairies humides méso à hygrophiles, (ii) des milieux ouverts avec une 
assez grande variété de végétation en passant des magnocariçaies aux roselières et au 
mégaphorbiaies et (iii) des bois humides majoritairement composés d’aulnes glutineux. 
 
Figure 1-22 : Carte de répartition des zones humides sur le bassin versant (crée à partir des 
recensements réalisés par l’IAU-IDF et le PNR HVC en 2008) 
Que ce soit sur les plateaux ou dans les fonds de vallées, les milieux humides recensés 
sur le bassin sont de faible étendue (quelques hectares tout au plus), la plupart des zones 
humides riveraines ayant été drainées artificiellement sur les derniers siècles. Toutefois, les 




résurgences de nappe au niveau des ruptures de pente entre versant et vallées ainsi que la 
faible perméabilité des sols hydromorphes développés ont permis à ces milieux de garder leur 
caractéristique humide. 
1.2.4 Gestion du bassin et qualité des eaux 
• Aménagements hydrauliques 
Le bassin versant de l’Yvette amont garde, encore aujourd’hui, les traces des multiples 
aménagements qu’il a subit au cours de son histoire. Les témoins les plus marquants n’en sont 
autres que les nombreux lavoirs et moulins situés le long des cours d’eau. Très longtemps 
exploités, ils ne sont aujourd’hui que des vestiges du passé toujours inoccupés, mais 
quelquefois réhabilités. Pourtant, un des bouleversements majeurs, lié à ces infrastructures, 
encore visible actuellement, est le détournement de nombreux cours d’eau et la création de 
biefs en surplomb des fonds de vallée naturels. Autre bouleversement de l’hydrologie du 
secteur : la création d’un grand réseau d’étangs et rigoles au XVIIe siècle, sous le règne de 
Louis XIV, pour alimenter en eau les bassins des jardins du château de Versailles (Plan du 
Réseau détaillé en Annexe 3). Présents sur les plateaux de la limite ouest du bassin versant 
(Figure 1-17), les étangs n’ont pas de connexion directe avec la nappe des sables de 
Fontainebleau. En revanche, l’infiltration de l’eau au sein des sédiments qui forment leur fond 
permet une alimentation continue de l’aquifère entrainant une modification de la chimie de la 
nappe sur un rayon de quelques kilomètres (Schneider, 2005). L’ensemble des étangs est relié 
ponctuellement au réseau hydrographique du bassin par l’intermédiaire des rigoles afin de 
réguler les niveaux d’eau après de fortes pluies. Cette gestion est assurée par le Syndicat 
Mixte d’Aménagement et de Gestion des Etangs et Rigoles (SMAGER). Plus récemment, sur 
les dernières décennies, de nombreux bassins de rétention ont été créés sur l’Yvette ainsi que 
sur certains de ses affluents, pour lutter contre les inondations en aval du bassin à partir de 
Gif-sur-Yvette. Ces constructions, réalisées par le syndicat intercommunal pour 
l’aménagement hydraulique de la vallée de l’Yvette (SIAHVY), permettent, grâce à des jeux 
de vannes, de récolter une partie du débit de la rivière et de stocker l’eau temporairement dans 
de grands bassins laissés en herbe le reste du temps. En parallèle, le parc naturel réalise des 
projets de restauration des cours d’eau et de leurs milieux humides riverains dans le double 
objectif de restaurer les écosystèmes et de lutter contre les crues en permettant à nouveau à la 




rivière de s’étendre en fond de vallée (e.g. restauration du marais de Maincourt, des prés 
Vaugien). 
• Réseaux d'eaux usées et pluviale 
À l’exception des grosses villes de l’aval de la vallée (Chevreuse, Saint-Rémy-les-
Chevreuse et Gif-sur-Yvette), les zones urbaines du bassin sont généralement de petits bourgs 
dont les réseaux d’eaux usées sont non collectifs (SPANC). Les secteurs urbanisés des 
plateaux internes ou limitrophes au bassin versant de l’Yvette ont pour la plupart un réseau 
d’assainissement collectif permettant de relier les écoulements d’eaux usées à neuf stations 
d’épurations situées principalement en tête de bassin (procédé de traitement par boue activée 
illustré en Annexe 4; Figure 1-23). Sachant que l’indicateur permettant d’évaluer la taille 
d’une station est son potentiel Equivalent Habitant (EH, 1 EH correspondant à une charge 
entrante de 60g de DBO5 par jour et par habitant), une limite de classification « petites 
stations - grosses stations » sur notre bassin a été arbitrairement fixée à 2000 EH. D’un point 
de vue pratique, cette limite a été fixée par rapport au débit sortant des différentes stations qui 
est de l’ordre de 3 L.s-1 pour les stations de 2000 EH. Avec nos méthodes de mesure de débits 
(micro-moulinet) la précision des mesures est généralement de l’ordre de 10 % ce qui 
correspond à des barres d’erreur souvent supérieures à 5 L.s-1. Ainsi, basée sur la précision 
des mesures de débits, l’impact des stations d’épuration de taille inférieures à 2000 EH a été 
considéré comme négligeable d’un point de vue hydraulique. Il est important de noter dès à 
présent que la décharge des STEP suit une cyclicité journalière avec une décharge minimale 
en fin de nuit (entre 5h et 6h) et une décharge maximale en fin de matinée (entre 10h et 12h). 
Malgré cette cyclicité, le débit moyen quotidien reste quasiment constant sur l’année 
(Barbecot, 2006). 
En ce qui concerne les précipitations, chaque commune dispose d’un réseau d’eau 
pluviale qui achemine la pluie depuis les zones imperméabilisées jusque dans les cours d’eau 
en fond de vallée. Les sorties de ces réseaux, souvent situées près des ponts routiers, 
modifient généralement la géométrie des rivières en créant à la fois une zone d’érosion à 
l’aplomb des sorties de buses, et des zones de sédimentation aux alentours. Plus la zone 
urbaine drainée par ces infrastructures est étendue, plus les débits de pointes sont élevés car le 
transit de l’eau y est très rapide comparé aux autres types de surface du bassin versant. Les 




zones urbaines, essentiellement sur les plateaux, utilisent des étangs comme bassins de 
collecte des eaux pluviales qui tamponnent les pics de ruissellement urbains en rejetant au 
milieu naturel un débit de fuite contrôlé. C’est le cas du Mesnil-Saint-Denis et de la Verrière 
sur le ru du Rhodon (étang des Noës), de la Communauté d’Agglomération de Saint-Quentin-
en-Yvelines (CASQY) sur la Mérantaise (étangs du Manet), ainsi que de la zone industrielle 
de Coignières sur le ru du Pommeret (étang du Val Favry). 
 
Figure 1-23 : Localisation des stations d’épuration au sein du bassin versant de l’Yvette amont 
avec leurs capacités respectives en équivalent habitant 
 
• Suivis qualitatifs des rivières existants sur le bassin versant 
Sur le territoire français, plusieurs acteurs réalisent des suivis qualitatifs des masses 
d’eau à différentes échelles. Suivant les directives « eau » qui ont vu le jour à la commission 
européenne - dont la directive nitrates en 1991 - et qui sont depuis 2000 coordonnées par la 
directive cadre sur l’eau (DCE), l’état se doit de faire un suivi de l’ensemble de ses masses 
d’eau. Pour cela, deux réseaux de suivi annuels, pilotés par les différentes agences de l’eau, 
ont vu le jour : le réseau de contrôle de surveillance (RCS) et le réseau de contrôle 
opérationnel (RCO). Sur le bassin de l’Yvette, une station RCS sur l’Yvette à Chevreuse et 




deux stations RCO sur l’Yvette à Saint-Rémy-les-Chevreuse et sur le Rhodon à Milon-la-
Chapelle ont été mises en place (Figure 1-24). En complément de ce suivi, le PNR, 
subventionné par l’Agence de l’Eau Seine Normandie (AESN), a réalisé un suivi de 
l’évolution spatio-temporelle de la qualité des rivières sur son territoire (1994 : première 
campagne qualité hydrobiologique ; 1997 : première campagne qualité physico-chimique). En 
parallèle, le SIAVHY effectuait lui aussi un suivi de la qualité du réseau hydrographique avec 
des stations communes avec le PNR et des stations complémentaires (Figure 1-24).  
Au niveau de la structure du Parc, les stations de suivi, initialement au nombre de 28, 
ont été réduites à 5 sur le bassin de l’Yvette en 2012 (2 stations sur le Ru des Vaux, 1 sur le 
Pommeret, 1 sur le Rhodon et 1 en amont de l’Yvette) afin de permettre un suivi plus fréquent 
de la qualité globale du milieu riverain. En effet, au lieu de campagnes « qualités » à chaque 
saison tous les quatre ans, le Parc dispose depuis 2012 de six campagnes par an (généralement 
en janvier, mars, mai, juillet, septembre et novembre).  
Plusieurs indices permettent de qualifier le bon état des masses d’eau. Nous avons tout 
d’abord l’indice biologique global normalisé (IBGN) qui représente la qualité écologique du 
milieu par la diversité des habitats et la qualité physico-chimique de l’eau. Cet indice est 
calculé à partir du recensement des invertébrés présents dans les cours d’eau. À cela 
s’ajoutent les suivis physico-chimiques et phytosanitaires qui étudient la qualité des eaux par 
rapport aux teneurs en matières organiques (COD, DBO5), en composés azotés (NTK, 
nitrates, nitrites et ammoniac), en composés phosphatés (orthophosphates et phosphore total) 
et en certains pesticides connus pour avoir été employés dans le secteur (atrazine et composés, 
diuron, chlortoluron, isoproturon, simazine, glyphosate et AMPA, etc.). Les bilans effectués 
entre les campagnes de 2000 et de 2008 montrent une amélioration presque générale de la 
qualité des cours d’eau avec la nette diminution des teneurs en atrazine et simazine ainsi 
qu’en matières organiques oxydables (Hydrosphère, 2009). Cependant, l’augmentation des 
concentrations en nitrates sur le Rhodon, la Mérantaise et l’Yvette amont démontre la fragilité 
de cette qualité. De plus, de nombreux épisodes de pollutions ponctuelles ont été dénombrés 
ces dernières années, notamment sur le Rhodon en aval de la station d’épuration du Mesnil-
Saint-Denis. 





Figure 1-24 : Localisation des stations de mesures des différents suivis qualitatifs effectués sur le 
bassin de l’Yvette amont (PNRHVC, 2012) 
 
1.2.5 Instrumentation de terrain 
• Suivi quantitatif des flux d'eau 
La première démarche effectuée en termes d’instrumentation dans cette thèse a été 
d’installer des stations hydrométriques afin de suivre en continu le débit des rivières. Au 
nombre de 11, elles sont situées le plus possible aux points clés du réseau hydrographique. 
Seule exception : malheureusement aucune station n’a pu être positionnée à l’exutoire de 
l’Yvette pour cause d’envasement important du lit de la rivière dans ce secteur (Figure 1-25).  





Figure 1-25 : Emplacements des stations hydrométriques sur le bassin versant de l’Yvette amont  
Chacune des stations mesure la hauteur d’eau des rivières toutes les minutes et 
enregistre une moyenne des mesures toutes les dix minutes. Ce suivi haute fréquence a été 
nécessaire pour avoir une évolution représentative des débits en période de crue, surtout pour 
les stations en amont du bassin, connu pour avoir un temps de réponse très court aux 
évènements pluvieux. Durant les deux années de suivi, les débits obtenus sur les stations sont 
à 95 % compris dans les gammes validées par les courbes de tarages réalisées pour chaque 
site, ce qui signifie que seul 5 % des débits ont été extrapolés (Annexe 5).  
Ce suivi, actuellement toujours en cours, a deux objectifs principaux : (i) l’analyse précise de 
la dynamique du comportement hydrologique du bassin versant étudié, et (ii) l’optimisation 
des campagnes d’échantillonnage des rivières pour le suivi qualitatif du réseau de surface par 
la détermination des périodes d’étiage. 
Malgré sa mise en place et sa calibration en 2013, la station 3 située sur le Rhodon, en aval du 
bourg de Saint Lambert-des-Bois (Figure 1-25), ne sera pas prise en compte dans ce projet car 
en raison de la chute d’un arbre en travers de la rivière, un barrage naturel s’est formé en aval 
de cette dernière, engendrant une augmentation « artificielle » progressive de la hauteur d’eau 
















• Suivi qualitatif des rivières 
La qualité de l’eau en rivière est intrinsèquement liée à l’origine et au transit de ces 
eaux depuis leurs sources jusqu’au réseau hydrographique. Pour caractériser et comprendre 
les évolutions spatio-temporelles de la physico-chimie des rivières, un suivi a été mis en place 
à différentes échelles afin de (i) définir la signature géochimique et isotopique de chaque pôle 
source d’eau (STEP et nappe des sables de Fontainebleau principalement), (ii) analyser les 
processus de décharge de la nappe en rivière, et (iii) caractériser les variations de qualité 
été/hiver en fonction des variations saisonnières de décharge d’eau souterraine. L’ensemble 
des campagnes et des analyses réalisées sont répertoriées dans le Tableau 1-4. 
La caractérisation chimique des différentes sources d’eau est une étape essentielle 
pour contraindre tout modèle de mélange appliqué à une rivière. Suivant les différents 
réservoirs dans lesquels l’eau chemine avant d’atteindre la rivière, celle-ci acquiert des 
caractéristiques physico-chimiques et isotopiques propres au réservoir traversé. Cette 
définition doit donc permettre d’identifier chimiquement et isotopiquement les différents 
types d’eau alimentant la rivière. En première approche, on peut établir que les eaux de la 
plupart des cours d’eau étudiés sont le résultat du mélange des effluents de STEP et de la 
nappe des sables de Fontainebleau dont les proportions respectives varient dans l’espace et 
dans le temps. La caractérisation chimique des STEP a été réalisée par échantillonnage 
ponctuel, toutes les deux heures sur une journée, à la sortie des deux sites les plus importants 
(STEP du Mesnil-Saint-Denis et de Lévis-Saint-Nom). De nombreux paramètres ont été 
analysés : les paramètres physico-chimiques (pH, CE, T°), les ions majeurs, les isotopes 
stables de la molécule d’eau (δ2H et δ18O) (voir protocoles en Annexe 6). Dans cette étude, 
les nitrates sont un important critère de qualité, en tant qu'indicateur d'une contamination 
diffuse de l'eau souterraine et de contamination ponctuelle venant des STEP. Les isotopes 
stables de l’eau ont été utilisés pour tenter de distinguer chaque source d’eau en fonction de la 
signature isotopique qui lui est propre.  
En parallèle, des cartographies ont été réalisées en périodes d’étiages estival et 
hivernal en juillet 2013 ainsi qu’en mars et août 2014. Durant ces campagnes, 22 sites ont été 
prélevés, principalement entre chaque nœud hydrographique, afin d’établir une relation entre 
l’évolution des flux et les apports d’eau (Figure 1-26). En complément, une cartographie de 




12 points a été réalisée en période de hautes eaux hivernales pour englober au maximum les 
variations annuelles de la qualité des flux et les relier aux variations de décharge. Pour être 
représentatives, les campagnes de terrain ont été réalisées sur un temps assez court (entre 1.5 
et 3 jours). À chaque campagne, deux STEP essentielles, i.e. la STEP la plus importante à la 
source du Rhodon et la STEP de Cernay-la-ville pour laquelle il y a aussi contrôle du débit, 
ont été échantillonnées pour avoir une image de la qualité de l’ensemble des structures.  
 
Figure 1-26 : Stations de mesures et de prélèvement des cartographies en période d’étiage et en 
période de hautes eaux 
Les eaux de surface ont été prélevées à l’aide d’une pompe péristaltique en milieu de section à 
mi-profondeur. Les paramètres physico-chimiques, le débit et le 222Rn ont été mesurés in situ 
et des échantillons ont été prélevés pour les analyses des ions majeurs ainsi que pour 
détermination des teneurs en isotopes stables de l’eau et en carbone inorganique dissout (cf. 
méthodes en Annexe 6).  




• Étude des différents modes de décharge de la nappe en rivière 
Bien que l’hypothèse d’un mélange binaire entre STEP et nappe soit réaliste, la 
contrainte de la chimie de la nappe reste un problème car cette dernière peut être grandement 
modifiée en fonction du transit effectué par l’eau avant sa décharge en rivière. Sur le bassin, 
deux types de zones d’interface nappe – rivière peuvent être définis : la zone hyporhéique et 
les zones humides riveraines (Figure 1-4). Afin de quantifier le partitionnement de cette 
décharge, un profil en long du Rhodon a été réalisé à l’étiage en septembre 2014 suivant le 
même protocole de terrain que pour les cartographies citées précédemment. En parallèle, pour 
la compréhension du rôle de l'interface nappe – rivière sur l'évolution de la qualité des eaux, 
huit secteurs dont sept incluant des zones humides de type roselière et forêts humides ont été 
sélectionnés le long du cours du Rhodon. Sur ces secteurs, en rive gauche, des transects 
instrumentés perpendiculaires à la rivière ont été mis en place (Figure 1-27). Chaque transect 
comprend un piézomètre au niveau de la ligne de sources à la limite entre versant et vallée et 
une bougie poreuse dans le lit de la rivière à 1 m de profondeur. Enfin, pour les secteurs où 
une zone humide était présente en fond de vallée, un drain d’une longueur comprise entre 1 et 
2 m y a été placé à 50 cm de profondeur.  
 
Figure 1-27 : Schéma type d’instrumentation des fonds de vallée avec les instruments de 
prélèvement d’eau (i) en amont des milieux humides, (ii) dans la partie aval des zones humides et 
(iii) dans le lit de la rivière. 
L’objectif de la mise en place de ces trois instruments était de caractériser l’eau de 
nappe (i) avant son entrée dans le milieu humide, (ii) dans la partie aval du milieu humide et 
(iii) dans le lit de la rivière. Le bilan entre les échantillons (i) et (ii) permet de contraindre le 
rôle épurateur du milieu humide tandis que l’analyse des échantillons (iii) permet de 








humides. Deux campagnes d’échantillonnages ont été réalisées en mai et septembre 2014. Les 
paramètres physico-chimiques ont été mesurés in situ et les échantillons prélevés à l’aide 
d’une pompe péristaltique pour les analyses des ions majeurs, du δ2H et du δ18O. Le δ13CCID et 
le 222Rn n’ont été analysés que sur la campagne de septembre qui s’est effectuée en parallèle 
du profil longitudinal du Rhodon. 
 
Tableau 1-4 : Récapitulatif des mesures effectuées pour chaque campagne de terrain 
Date 1/13 7/13 3/14 5/14 7/14 9/14 Méthode analytique 
Traceur\Terrain C C C+S ZH C P+ZH 
Q   I I   I I Micromoulinet 
pH I I I I I I pH-mètre (WTW 330i) 
CE I I I I I I Conductimètre (WTW 330i) 
T° I I I I I I  Mesurée sur le conductimètre 
222Rn E I I   I I+E I: Rad7 + RadAqua / E: Compteur à scintillation liquide LS300 (Hydex) 
TAC E E E E E E Titrage selon la méthode de Gran 
Na+, K+, Ca2+, 
Mg2+ E E E E E* E* 
E: Chromatographie ionique                                           
E*: Spectro. d'absorption atomique 
NH4+ E E E E     Chromatographie ionique 
F-, Cl-, Br-, NO2-, 
NO3-, PO43-, 
SO42- 
E E E E E E Chromatographie ionique (Dionex ICS-1000) 
δ18O, δ2H E E E E E E Analyseur isotopique laser (OA-ICOS, LGR DLT100) 
δ13C E E E  E E 
Spectromètre de masse (Micromass, 
modèle Isoprime à triple collecteurs)  
pesticides     E  
Analyses réalisées en externe par le 
groupe Eurofins  
nombre de points 
de mesure 
12 22 22+10 24 22 23+30 
  
                
  traceur non analysé     
C cartographie             
S STEP    
ZH campagne zones humides       
P profil en long Rhodon       
I mesure in situ         
E mesure ex situ         
 




























La compréhension de la dynamique du bassin versant de l’Yvette amont passe par l’étude 
approfondie de l’évolution spatio-temporelle du débit des rivières. Ce chapitre a pour objectif 
de poser les bases du fonctionnement du système par une approche couplant l’étude fine des 
chroniques temporelles de débit et la mise en équation de la dynamique du système. Pour 
cela, nous disposons de six chroniques de deux ans sur les stations de la Mérantaise à 
Châteaufort (1), du Rhodon à Saint-Rémy-les-Chevreuse (4), du Ru des Vaux à Senlisse (7), 
du Pommeret à la Recette (8), du Montabé à Saint-Rémy-les-Chevreuse (9), et de l’Yvette à 
Saint-Rémy-les-Chevreuse (11), ainsi que de quatre chroniques d’un an et demi sur les 
stations du Rhodon à Saint-Lambert-des-Bois (2), du Ru des Vaux à Auffargis (5), du 
Rouillon de Cernay à Cernay-la-Ville (6), et de l’Yvette à Maincourt (10). En complément de 
ces données provenant des stations implémentées lors de ce projet, il y a une chronique de 
plus de quarante ans à quelques kilomètres de l’exutoire de notre bassin versant au niveau de 
Villebon-sur-Yvette (cf. emplacement des stations dans le chap. 1, Figure 1-25). Sur cette 
station équipée depuis 1969, les premières décennies sont marquées par de nombreux trous 
dans les données, sans doute dus à des pannes de la sonde automatique de mesures. Par 
ailleurs, le suivi des débits sortant des stations d’épuration qui ont un impact sur le débit total 
des cours d’eau est quasiment inexistant avant 2001. C’est pour ces raisons que l’étude faite 
ici se base uniquement sur les quatorze dernières années, c’est-à-dire depuis le 1er janvier 
2001. 
Dans ce chapitre, nous étudierons dans un premier temps les variations temporelles des 
différents paramètres du cycle hydrologique du bassin versant. Puis un filtre numérique sera 
appliqué sur les chroniques de débit afin d’obtenir une première décomposition des débits en 
deux composantes : un écoulement rapide et un écoulement lent. Le modèle conceptuel global 
MOHYSE (Arsenault et al., 2015 ; Fortin et Turcotte, 2007) sera ensuite appliqué sur 
l’ensemble des stations pour approfondir cette décomposition des flux en distinguant 
notamment les écoulements retardés des écoulements de base. Enfin, les résultats des deux 
méthodes permettront de mettre en avant la relation entre les variations contextuelles des 
sous-bassins versants en termes d’occupation du sol et de géomorphologie et les variations de 
leurs dynamiques hydrologiques. 




2.1 Analyse des paramètres hydrologiques du bassin 
La première étape de cette approche est de décrire précisément les principales sources 
d’eau des rivières que sont la pluie, la nappe des sables de Fontainebleau et les stations 
d’épuration. Les données météorologiques de la station Météo France de Trappes sont 
disponibles sur un pas de temps journalier sur la période qui nous intéresse soit depuis janvier 
2001. Les données piézométriques de Coignières, de St-Hubert et de Saclay proviennent de la 
base d’Accès aux Données sur les Eaux Souterraines (ADES) et les données débimétriques 
des neuf principales stations d’épuration ont été obtenues auprès de leurs gestionnaires 
respectifs. Enfin, les données débimétriques des rivières ont été régulièrement récoltées sur le 
terrain, excepté pour la station de Villebon-sur-Yvette qui est gérée par la Direction Régionale 
et Interdépartementale de l’Environnement et de l’Energie d’île de France (DRIEE), et dont 
les mesures sont en libre accès sur le site hydro-eaufrance.fr. 
2.1.1 Climatologie et sources d’eau (Pluie, Nappe, STEP) 
• Analyse du signal pluie et du bilan P-ETP au cours des 14 dernières années 
Avec son climat océanique tempéré dégradé, la région parisienne est connue pour 
avoir des saisons peu marquées et une pluviométrie mensuelle assez constante sur l’année 
(Joly et al., 2010). Depuis 2001, le bassin de l’Yvette a subi des années plus sèches (moins de 
600 mm.an-1 : 2003, 2005, 2009) et des années plus humides (plus de 750 mm.an-1 : 2001, 
2002, 2007), les cinq dernières années ayant reçu des précipitations similaires à la moyenne 
de 684 mm.an-1. Malgré une période de recharge hivernale entre novembre et mars, deux des 
mois les plus pluvieux de ce début de XXIe siècle ont été les mois de juillet et août, avec des 
cumuls mensuels dépassant souvent les 100 mm (Annexe 7). Cette répartition est 
principalement due aux orages estivaux dont la forte intensité peut provoquer des crues 
importantes. Cependant, l’ETP étant très élevée en période estivale, la recharge de la nappe 
est alors quasiment nulle (Figure 2-1). 





Figure 2-1 : Bilan annuel des mesures de précipitations et d’ETP, calculées par la formule de 
Penman-Monteith, réalisées à la station Météo France de Trappes (réalisé à partir des moyennes 
mensuelles entre 2001 et 2014). 
Le bilan P-ETP annuel montre qu’en moyenne 75 % des précipitations repartent à 
l’atmosphère par évapotranspiration (résultat moyenné sur les données des 15 dernières 
années). Ce taux d’évapotranspiration important engendre une lame d’eau assez faible dans 
les rivières de 186 mm (moyenne calculée sur 48 années de données à la station de Villebon-
sur-Yvette ; DRIEE-IDF 2015), ce qui correspond aux pluies efficaces déterminées dans les 
études antérieures par des méthodes de modèles inverses effectués à partir de mesures 
d’argon-39 (Corcho Alvarado et al., 2007) et de bilans hydrologiques (Schneider, 2005). 
• Chroniques piézométriques de la nappe des sables de Fontainebleau 
Dans la seconde moitié du XXe siècle, les forages d’exploitation et de suivi de la 
nappe des sables de Fontainebleau étaient nombreux. Aujourd’hui sur le secteur du bassin 
versant de l’Yvette amont, il n’en reste que cinq dont deux sont exploités par l’usine 
d’embouteillage de Saint Lambert des Bois, et un troisième exploité par le CEA de Saclay 
(Figure 2-2). Le suivi piézométrique est donc très limité dans la région. Cependant les 
chroniques récupérées pour les piézomètres de Saclay et de Coignières montrent une certaine 
constance dans les niveaux piézométriques de la nappe au niveau des plateaux : niveau 
piézométrique à 120 m sur le forage de Saclay (mesures sur la période 2001 – 2014) et à 

























topographique des différents sites de suivi étant compris entre 150 et 170 m, le niveau 
piézométrique de la nappe se situe entre 30 et 40 m de profondeur.  
• Connexions entre la nappe des sables de Fontainebleau et le réseau hydrographique 
de surface 
Puisque les niveaux piézométriques semblent constants sur les plateaux sur les 
dernières décennies, il est plausible que les lignes d’écoulement visibles sur la carte 
piézométrique de Rampon (1965) soient toujours vraies. En recoupant les isopièzes de la carte 
piézométrique aux niveaux topographiques des cours d’eau du bassin, les sections de rivières 
alimentées en continu par la nappe ont pu être délimitées (Figure 2-2). Avec ce résultat, il 
apparait clairement l’importance de la position des stations d’épuration et des étangs au 
niveau de la plupart des têtes de bassin et qui constituent ainsi la seule source d’eau en tête 
des rivières.  
 
Figure 2-2 : Distinction entre le réseau hydrographique théoriquement alimenté en continu par 
la nappe des sables de Fontainebleau (en bleu) et le réseau alimenté par des sources externes (en 
rouge) ; Position des forages encore en activité sur le bassin versant 
Si les STEP contribuent de manière continue aux débits des rivières, les étangs sont au 
contraire équipés de vannes qui permettent de réguler leur niveau. En hiver, les vannes sont 
en général ouvertes pour laisser s’écouler l’eau et éviter des débordements au niveau des 




étangs. En été, les étangs sont souvent coupés du réseau hydrographique pour conserver des 
niveaux suffisant à la survie des populations piscicoles. Cependant le peu de données à 
disposition sur les débits issus des décharges des étangs ne nous permet pas de traiter leur 
impact de manière approfondie dans cette étude.  
Une incertitude existe sur la limite entre les sections alimentées par la nappe et les 
têtes de rivières non alimentées par la nappe, due principalement à la faible résolution de la 
carte piézométrique.  
 
• Chroniques débimétriques des stations d’épuration 
Le débit de sortie des stations d’épurations varie sur le bassin entre 1 et 60 L.s-1. Si la 
plupart des stations ont des amplitudes de variation faibles, la station du Mesnil-Saint-Denis 
possède une grande variation temporelle (Figure 2-3). Cette variation s’explique en grande 
partie par les variations saisonnières de la consommation d’eau dans les communes et par le 
régime pluvieux. La gestion de ces stations nécessite donc un suivi continu des débits entrants 
et sortants de ces infrastructures. Le suivi continu des débits est relativement récent pour les 
plus importantes stations d’épuration (2002 : Auffargis ; 2004 : le Perray-en-Yvelines ; 2001 : 
le Mesnil-Saint-Denis ; 2012 : Dampierre-en-Yvelines ; 2013 : Cernay-la-Ville) et il est 
encore inexistant pour les stations les plus petites de moins de 2000 EH. Ce décalage dans 
l’absence de développement de l’auto-surveillance est certainement imputable au fait que les 
stations de moins de 2000 EH reçoivent très peu d’eau (moins de 2 L.s-1 en général). Le 
déversement des eaux épurées dans le milieu naturel est alors souvent considéré comme trop 
faible pour justifier de cet investissement supplémentaire. 





Figure 2-3 : Chroniques de débit des trois plus grosses STEP (> 8000 EH) du bassin versant 
depuis janvier 2010 
 
2.1.2 Chroniques temporelles de débit des cours d’eau 
• Occupation des sols 
En relation avec les conditions climatiques détaillées en début de chapitre, le débit de 
base des rivières suit une cyclicité annuelle avec des débits importants en hiver (janvier-
février) et des étiages prononcés en fin d’été (août-septembre). Cependant, la petite taille du 
système étudié et sa situation en tête en bassin rend les rivières très sensibles aux périodes 
sèches. De ce fait, des étiages peuvent se produire à la fin des hivers secs ou lors des 
printemps plus secs que la normale. En plus des conditions climatiques, la dynamique 
hydrologique des différents cours d’eau peut dépendre des connexions ou déconnexions avec 
la nappe ainsi que de la répartition des réseaux de drainage urbains et agricoles sur le 
territoire.  
Pour étudier cette dynamique, le bassin a été découpé en autant de sous-bassins qu’il y 
a de stations hydrométriques (Figure 2-4). À partir de ce découpage, l’occupation des sols a 
été répartie en quatre grandes catégories : zones urbaines, terres agricoles, forêts et prairies. 
Les aires de ces quatre types d’occupation des sols ont été calculées pour chaque sous-bassin 
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Figure 2-4 : Découpage des aires d’alimentation de chaque station hydrométrique et de leur 
occupation des sols associée 
L’étude de l’occupation des sols montre une certaine homogénéité (Tableau 2-1). En 
effet, l’ensemble du territoire comporte une proportion de forêts et de terres agricoles à peu 
près constante (entre 30 et 35 % pour chaque catégorie), avec environ 25 % de la surface 
occupées par les zones urbaines. Certaines exceptions sont quand même à noter. Au niveau 
des terres agricoles, les bassins du Rouillon de Cernay et du Montabé se démarquent avec une 
prédominance marquée de l’agriculture (> 64 %). Dans le cas des zones urbaines, la 
Mérantaise et le Pommeret se démarquent avec une proportion de ces zones supérieure à 
30 %. L’urbanisation plus importante dans ces zones s’explique par le développement de la 
zone industrielle des Marais et de Pariwest ainsi que de l’agglomération de Saint Quentin en 
Yvelines aux limites du Parc naturel, chevauchant en partie les bassins versants du Pommeret 
du Rhodon et principalement celui de la Mérantaise. Dans la partie avale du bassin de 
l’Yvette, on observe une autre augmentation de l’urbanisation passant de 15 à 25 % du 
territoire entre les stations 11 et 12, due aux zones urbaines développées principalement en 
fond de vallée de Saint-Rémy-les-Chevreuse à Villebon-sur-Yvette. Sur cette partie du bassin, 
force est de constater un contraste important entre le territoire du parc naturel qui préserve au 




maximum les espaces naturels de l’urbanisation et les villes alentours, où la population et 
l’urbanisation ont augmenté de manière importante dans les années 1980-1990. Tout ceci 
amène à percevoir des secteurs où le ruissellement va être plus important que d’autres. En 
fonction de l’étendue des surfaces imperméabilisées et de leur proximité avec les stations 
hydrométriques, les débits en rivière vont donc répondre plus ou moins intensément aux 
évènements pluvieux. 
À l’inverse, les zones humides ne représentent que quelques pourcents de la surface 
totale des différents sous bassins. Les zones humides rencontrées ont été classifiées en 
fonction de leur localisation sur le territoire. La zone riveraine comprend toutes les zones 
humides de fond de vallée qui entourent les cours d’eau et qui se sont développées le long des 
berges. Si on ajoute à cette première catégorie les zones humides de fond de vallée et de 
versant plus éloignées des cours d’eau on obtient la seconde catégorie « vallée + versant ». 
Enfin la troisième catégorie et non la moindre regroupe toutes les zones humides de plateau. 
Ce découpage a été réalisé selon les différences de fonctionnement hydrologique des zones 
humides en fonction de leur position sur le bassin (cf. chapitre 1 partie 1.3). Contrairement à 
l’occupation générale des sols décrite précédemment, la répartition des zones humides sur le 
territoire est très hétérogène. Le Ru des Vaux se distingue des autres cours d’eau par 
l’importance de ces zones humides de plateau (71 %) qui est plus grande que celle des zones 
humides riveraines (29 %). À l’inverse, le Pommeret et le Rhodon amont ont une grande 
majorité de leurs zones humides le long de leur lit (86 et 72 % respectivement). Sur le cours 
principal de l’Yvette, 54 % des zones humides sont localisées en milieu riverain contre 38 % 
sur les plateaux. Sur le bassin, la surface totale recouverte par les zones humides est 
proportionnelle à la taille du bassin versant considéré. Les variations topographiques ne 
peuvent expliquer la répartition des zones humides puisque, sur le bassin du Rhodon par 
exemple, entre le sous-bassin amont et le bassin entier, une augmentation de la proportion de 
zones humides de plateaux est observée, alors que la proportion des surfaces de plateaux 
diminue. L’hypothèse la plus plausible pour expliquer cette répartition est la localisation des 
zones urbaines sur le bassin. En effet, sur les sous-bassins où les zones urbaines se sont 
développées loin des cours d’eau tel que sur le Pommeret ou sur le Rhodon amont, les zones 
humides riveraines sont majoritaires. En revanche, sur les bassins où les zones urbaines se 




sont développées le long des rivières, la proportion de zones humides riveraines diminue, ce 
qui est le cas du Ru des Vaux et du cours principal de l’Yvette.   
Tableau 2-1 : Répartition de l’occupation du sol et des zones humides sur les sous-bassins de 
l’Yvette amont. Les valeurs en gras correspondent aux valeurs extrêmes de cette répartition. 
N° 
Station Rivière 











%  %  %  %  km² %  %  %  km² 
1 Mérantaise 32 32 29 7 19.4 60 73 27 0.7 
2 Rhodon 25 41 32 2 13.9 72 74 26 0.5 
4 Rhodon 19 31 40 10 26.0 62 65 35 1.8 
5 Ru des Vaux 20 42 31 4 24.5 1 2 98 1.3 
6 Rouil. de Cernay 15 78 7 0 2.9 0 0 0 0.0 
7 Ru des Vaux 13 36 45 4 49.0 27 29 71 2.4 
8 Pommeret 34 42 22 2 9.9 86 86 14 0.1 
9 Montabé 13 64 24 0 17.4 56 56 44 0.3 
10 Yvette 27 41 30 2 24.5 54 71 29 0.3 
11 Yvette 15 40 39 5 156.8 53 60 40 8.5 
12 Yvette 25 36 34 5 233.4 54 62 38 10.5 
 
• Débits des cours d’eau 
De par leur position, la taille des bassins versants, et le développement du réseau 
hydrographique, les cours d’eau du bassin de l’Yvette amont peuvent être considérés comme 
des rivières de tête de bassin. Le suivi des débits sur les dix stations instrumentées pour ce 
projet ainsi que sur la station de Villebon-sur-Yvette nous a permis d’observer l’évolution des 
débits au sein du bassin (Figure 2-5). Avec un débit moyen de 1.25 m3.s-1, l’Yvette tombe 
aisément sous la barre des 0.7 m3.s-1 correspondant au 1er quartile, en période d’étiage. Parmi 
les affluents, la Mérantaise (station 1), le Ru des Vaux (stations 5 et 7) et le Rhodon (stations 
2 et 4) sont les principaux tributaires du cours principal de l’Yvette. L’évolution des quantiles 
des débits des stations montre une grande amplitude de variation, indice d’une très forte 
réactivité des sous-bassins aux épisodes pluvieux.   





Figure 2-5 : Représentation des percentiles 5, 25, 50, 75, 95 et de la moyenne des débits des cours 
d’eau sur les onze stations issus du traitement statistique des chroniques  
Pour comparer différents bassins entre eux, il existe plusieurs indices de 
développement du réseau hydrographique et de formes communément utilisés tels que la 
densité de drainage (Dd) et l’indice de compacité de Gravelius (Ic; Roche, 1963). Même si 
des incertitudes persistent sur la validité de ces paramètres (Bendjoudi et Hubert, 2002), ils 
permettent de donner une première image des hétérogénéités présentes entre les bassins 
étudiés. La densité de drainage est définie comme le rapport entre la longueur totale du 
linéaire des cours d’eau (L) et la surface du bassin versant (S), exprimée en km-1. L’indice de 
compacité met en relation la surface du bassin versant (S) et son périmètre (P) selon 
l’équation ci-dessous : 
𝐈𝐈𝐜𝐜 = 𝐏𝐏𝟐𝟐√𝚷𝚷∗𝐒𝐒              Équation 4 
 À l’échelle du bassin versant de l’Yvette amont, les paramètres de caractérisation 
hydromorphologique sont assez homogènes avec une densité de drainage (Dd) autour de 0.4-
0.5 et un indice de compacité (Ic) de 1.5 (Tableau 2-2). Cette homogénéité est renforcée par la 
très bonne corrélation entre les débits moyens des cours d’eau au niveau des stations et la 
surface de leurs sous-bassins d’alimentation (Figure 2-6). Néanmoins, la station 5, qui 
recueille les eaux du bassin versant du Ru des Vaux en amont d’Auffargis, se démarque par 
un débit spécifique en moyenne deux fois plus faible que les autres, ce qui apparait très bien 
sur la figure 2-5 par un débit moyen en dessous de la droite. Ceci s’explique par l’absence 
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différence topographique entre le lit de la rivière et le niveau piézométrique présumé de la 
nappe. 
Tableau 2-2 : Caractérisation des stations hydrométriques et de leur sous-bassin ; Qsmoy = débit 
spécifique moyen ; Dd = densité de drainage ; Ic = indice de compacité  
Stations 1 2 4 5 6 7 8 9 10 11 12 
Caractéristiques des bassins versants 
Surface (km²) 19.4 13.9 26.0 24.5 2.9 49.0 9.9 17.4 24.5 156.8 233.4 
Périmètre (km) 25.4 17.9 28.9 20.3 7.7 38.8 14.0 19.5 26.1 68.2 105.6 
Longueur 
Rivière (km) 8.3 6.3 13.2 7.2 1.0 21.6 4.3 7.9 9.8 72.1 84.7 
Paramètres hydrologiques 
Qsmoy  (m3.s-1.m-2) 6.3E-3 4.6E-3 7.2E-3 9.8E-4 5.0E-3 3.9E-3 6.2E-3 5.7E-3 5.7E-3 5.5E-3 5.4E-3 
Dd (km-1) 0.4 0.5 0.5 0.3 0.4 0.4 0.4 0.5 0.4 0.5 0.4 
Ic 1.6 1.4 1.6 1.2 1.3 1.6 1.3 1.3 1.5 1.5 1.9 
 
 
Figure 2-6 : Relation entre le débit moyen des cours d’eau et la surface de leur bassin 
d’alimentation. Les barres d’erreur verticales correspondent au pourcentage moyen d’erreur 
sur les mesures (soit 10 %). Les barres d’erreur horizontales correspondent à l’erreur estimée 
sur les calculs d’aires liées aux incertitudes des limites de bassins sur les plateaux (en moyenne 
2 %). 
• Décomposition des hydrogrammes 
Malgré un bassin qui semble homogène, l’étude des évènements pluvieux apporte des 
informations essentielles sur le comportement des sous-bassins et, sur la période 2013-2014, 
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nous a permis de constater que toutes les précipitations supérieures à 4 mm dans un laps de 
temps de quelques heures (de 1 à 8 h) engendrent un épisode de crue sur l’ensemble des 
stations du bassin (l’ensemble des chroniques est reporté dans les fiches stations en Annexe 
5). Les temps de réponse sont généralement très courts et ne dépassent pas les 6 h pour les 
stations les plus en aval. L’intensité de la réaction dépend de l’évènement et de la station 
concernée. Par exemple, pour l’évènement de type orage estival du 20 juillet 2014, une pluie 
de 15 mm s’est abattue sur la zone d’étude en l’espace d’une heure. La réactivité des sous-
bassins a été illustrée par le rapport entre le débit mesuré aux stations et le débit minimum de 
la période de 5 jours autour de l’évènement (Figure 2-7). Cette période a été choisie de 
manière à avoir un débit minimal proche du débit de base, le bassin étant impacté par 
l’évènement pluvieux durant seulement un à trois jours. L’intensité de la réaction des sous-
bassins est très hétérogène avec, par exemple, la station 2 dont le débit maximum est à peine 
400 % au-dessus du débit de base et la station 5 dont le débit maximum dépasse 4500 %. Ces 
différences sont à la fois dues à l’hétérogénéité du soutien des rivières par la nappe surtout 
pour les stations les plus en amont, mais aussi à la répartition des zones urbaines sur les sous-
bassins. Sur le cours principal de l’Yvette, une légère diminution de l’intensité est observée de 
l’amont vers l’aval, avec l’atténuation de la variabilité du signal hydrologique au niveau de la 
station de Villebon-sur-Yvette. Pourtant, sur le bassin du Rhodon, il se produit une 
augmentation d’un facteur 10 de l’intensité du pic de crue entre l’amont et l’aval. Cette 
différence peut être associée à la présence de zones urbaines drainées proches des stations de 
mesures. 





Figure 2-7 : Hydrogrammes de crue des rivières du bassin de l’Yvette amont suite à un orage 
estival le 20 juillet 2014. 
Cet épisode de crue est d’autant plus intéressant qu’il illustre l’évolution des débits des 
rivières faisant suite à la plupart des précipitations de moyenne et forte intensité (i.e. pluies 
dont au moins 4 mm tombent en quelques heures). Sur ce type d’évènement, les stations 
situées à proximité de zones urbaines ont généralement une dynamique bimodale suite à une 
pluie composée d’un premier pic très intense et très rapide et d’un second pic beaucoup plus 
aplati et étendu dans le temps. La première réponse est assimilable aux réseaux d’eau pluviale 
qui canalisent toute l’eau tombée sur les aires urbaines et l’achemine directement à la rivière. 




La seconde réponse quant à elle donne l’image de la dynamique des flux plus lents sur 
l’ensemble du bassin d’alimentation de la station, ce qui correspond aux réseaux de drains 
agricoles, aux écoulements retardés issus des milieux humides et de la décharge des eaux 
souterraines. En première approximation nous estimons que le rapport entre les volumes 
d’eau issus des deux réponses correspond à la proportion de ruissellement à l’échelle du 
bassin.  
Afin d’établir un bilan entre ruissellement et débit de base, un filtre numérique a été 
appliqué sur l’ensemble des chroniques de débits disponibles. Cette méthode est basée sur 
l’équation de Lyne et Hollick (1979), en suivant l’approche décrite par Ladson et al. (2013) :  
   𝒒𝒒𝒇𝒇(𝒊𝒊) = 𝜶𝜶 ∗ 𝒒𝒒𝒇𝒇(𝒊𝒊 − 𝟏𝟏) + (𝟏𝟏+𝜶𝜶)𝟐𝟐 ∗ [𝒒𝒒(𝒊𝒊) − 𝒒𝒒(𝒊𝒊 − 𝟏𝟏)] 𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒓𝒓 𝒒𝒒𝒇𝒇(𝒊𝒊) > 𝟎𝟎               Équation 5    𝒒𝒒𝒇𝒇(𝒊𝒊) = 𝟎𝟎 𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒓𝒓  𝜶𝜶 ∗ 𝒒𝒒𝒇𝒇(𝒊𝒊 − 𝟏𝟏) + (𝟏𝟏+𝜶𝜶)𝟐𝟐 ∗ [𝒒𝒒(𝒊𝒊) − 𝒒𝒒(𝒊𝒊 − 𝟏𝟏)] ≤ 𝟎𝟎                     Équation 6    𝒒𝒒𝒃𝒃(𝒊𝒊) = 𝒒𝒒(𝒊𝒊) − 𝒒𝒒𝒇𝒇(𝒊𝒊)                                                                                                    Équation 7 
où : 
qf(i) la part de ruissellement au temps i (m3.s-1), α le paramètre de filtre = 0.98, q(i) le débit 
total au temps i (m3.s-1) et qb(i) le débit de base au temps i. 
 
À chaque pas de temps (i.e. pas de temps journalier dans cette étude), le ruissellement 
est donc calculé comme la somme d’une partie du ruissellement du pas précédent i-1 et une 
quantité définie en fonction de la pente décrite par l’évolution du débit de la rivière entre le 
pas de temps précédent i-1 et le pas actuel i. Ces proportions sont obtenues par l’optimisation 
du paramètre α, qui est lié à la capacité de stockage du bassin versant étudié. Cette capacité 
impacte la forme des pics de crue en particulier au niveau de la décrue et donc en modifiant la 
valeur du paramètre α on peut optimiser le taux d’atténuation de la pente de la courbe calculée 
par le filtre. Afin d’obtenir une séparation optimale des chroniques au pas de temps journalier, 
il est nécessaire de faire trois passages de filtre : prograde, rétrograde et prograde à nouveau. 
Les équations ci-dessus sont donc appliquées trois fois en utilisant le débit mesuré pour le 
premier passage, le débit de ruissellement calculé lors du premier passage pour le second 
passage et le débit de ruissellement calculé lors du second passage pour le troisième passage. 
À la fin, l’indice d’écoulement de base (IEB = rapport entre débit de base obtenu au troisième 
passage et le débit total mesuré à la station hydrométrique) est calculé annuellement. La 




valeur absolue de ce rapport est intrinsèquement liée à la valeur du paramètre α. Des études 
comparatives à travers le monde ont montré la difficulté de calibrer correctement ce paramètre 
et de la nécessiter de réaliser des traçages géochimiques pour le contraindre (CSIRO et SKM, 
2010 ; Eckhardt, 2008 ; Nathan et McMahon, 1990). Quelles que soient les valeurs attribuées 
à α, entre 0.85 et 0.98, il est ressorti de ces études qu’il existe toujours une différence entre les 
IEB calculés par cette méthode de filtre et les autres méthodes telles que les filtres de 
Chapman (Chapman, 1963) ou les méthodes de traçages. La méthode filtre sous-estime 
d’ailleurs souvent l’IEB en comparaison des méthodes de traçage. L’étude de Partington et al. 
(2012) a d’ailleurs montré la forte hétérogénéité des IEB obtenus pour un même bassin 
versant dont les chroniques de débit ont été filtrées par de nombreuses méthodes 
communément utilisées (i.e. pourcentages de différences des valeurs du IEB entre les 
méthodes allant de - 28 % à + 74 %). Si les valeurs absolues du IEB dépendent de la méthode 
employée pour le calculer, elles ne sont à priori pas interprétables en tant que telles. 
Cependant, leurs variations relatives dans l’espace et dans le temps sont des indicateurs 
fonctionnels de la dynamique hydrologique du bassin. N’ayant pas de traçages pour 
contraindre le paramètre du filtre, nous avons testé plusieurs valeurs et choisi arbitrairement la 
valeur 0.98, qui permettait d’obtenir les IEB les plus élevés. L’intérêt de ce traitement 
mathématique est de mettre en avant les variabilités spatio-temporelles existantes entre les 
bassins. 
Les résultats obtenus sur l’ensemble des stations montrent plusieurs éléments 
importants (Figure 2-8). Tout d’abord, la majorité des stations ont un IEB moyen sur la 
période étudiée de 0.7. Les stations 5 et 6 se distinguent très fortement des autres stations avec 
une variabilité temporelle marquée entre 2013 et 2014 et des valeurs moyennes d’IEB bien 
inférieures aux autres : autour de 0.3 pour la station 5 et de 0.2 pour la station 6. La station 8 
se démarque aussi un peu avec un IEB proche de 0.6. À l’inverse les stations 2 et 4 situées sur 
le Rhodon ont tendance à avoir une proportion de débit de base plus importante que les autres. 





Figure 2-8 : Indices d’écoulement de base (IEB) obtenus par le filtre de Lyne et Hollick (1979) 
pour la période 2013-2014.  
L’ensemble de ces premiers résultats est cohérent avec le contexte géomorphologique 
et hydrogéologique du site d’étude. Dans les cours d’eau de tête de bassin développés dans un 
contexte sédimentaire relativement perméable, l’eau de pluie est soit stockée temporairement 
dans les milieux humides, soit transférée rapidement dans le sol au niveau des versants pour 
ensuite alimenter la nappe, principale source d’eau des rivières. Pour les stations 5 et 6 qui 
récoltent les eaux d’un bassin en majorité topographiquement plus haut que le niveau 
piézométrique de la nappe, il est tout à fait plausible d’avoir un indice de débit de base très 
faible. À l’échelle de l’Yvette amont, nous pouvons considérer que les plateaux peuvent 
amplifier le ruissellement mais à la condition que la rivière soit alimentée en partie par la 
nappe. Dans le cas contraire, l’apport d’eau souterraine à la rivière est naturellement limité.  
N’ayant à notre disposition qu’une seule chronique supérieure à 2 ans (station 12 à 
Villebon-sur-Yvette), nous avons appliqué la méthode sur cette station pour tester la 
variabilité temporelle de l’IEB (Figure 2-9a). Il apparaît au premier abord que la variabilité 
temporelle à l’échelle du bassin est faible, entre 0.6 et 0.8 autour d’une moyenne à 0.7 
correspondant à la moyenne spatiale trouvée sur l’ensemble des autres stations. La constance 
de ce résultat moyen, que ce soit d’un point de vue spatial ou temporel, montre que 
l’ensemble du bassin versant de l’Yvette amont est un système globalement stable et 
homogène. D’autre part, il semblerait que la chronique puisse être divisée en deux parties, 
avec une période entre 2001 et 2007 durant laquelle les variations sont plus importantes que 
celles observées sur la période 2008 – 2014. Plutôt qu’invoquer une cause cyclique, il faut 
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période, toutes situées entre 2001 et 2007 : (i) les années 2003 et 2005 qui ont compté pour 
les années les plus sèches des depuis 1976 avec moins de 600 mm de précipitations totales sur 
l’année, et (ii) les années 2001 et 2007 comptant pour des années humides avec plus de 
750 mm de pluie cumulée sur l’année. Il faut donc plutôt s’appuyer sur la corrélation inverse 
entre les précipitations brutes et l’IEB calculé (Figure 2-9b). Ainsi, les années 2013 et 2014 
ayant récolté des précipitations à l’image de la pluviométrie moyenne des quinze dernières 
années (700 et 685 mm respectivement), les valeurs d’IEB rencontrées sont proches de la 
valeur moyenne de 0.7. L’ensemble des traitements réalisés sur les petites chroniques peut 
donc en première approche être considéré comme satisfaisant. 
 
Figure 2-9 : Évolution temporelle de l’IEB annuel calculé sur la station de Villebon-sur-Yvette 
(12) (a) et relation entre l’IEB annuel calculé et les précipitations annuelles (b). Les figurés bleus 
correspondent aux années humides et les figurés rouges aux années sèches. 
• Interprétation de l’indice d’écoulement de base (IEB) en fonction des propriétés 
géomorphologiques et géographiques des sous-bassins 
L’hypothèse de départ étant que la dynamique de chaque sous-bassin est liée à son 
occupation du sol et à sa répartition des zones humides, une analyse en composantes 
principales (ACP) a été réalisée sous le logiciel R, pour étudier les relations entre l’IEB 
calculé pour chaque station et les données géographiques décrites précédemment (cf. chapitre 
1 partie 2.2 et Tableau 2-1). L’ACP est une analyse factorielle couramment utilisée pour des 
études statistiques car elle permet de regrouper dans un même graphique les relations entre de 
nombreux paramètres qui seraient difficilement exploitables par d’autres méthodes. L’analyse 
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données quantitatives complexes. Le principal intérêt de ce type de méthode est de pouvoir 
regrouper dans un même graphique un grand nombre de variables (paramètres) ou d’individus 
(stations). Pour ce faire, les axes de représentation graphique sont déterminés comme des 
combinaisons linéaires des différentes variables dont les poids respectifs sont calibrés de 
manière à représenter le mieux possible la variance entre les individus. Le premier axe est 
donc construit pour représenter le maximum de la variance des individus, le second axe se 
construit pour représenter le maximum de la variance qui n’est pas inclue dans le premier axe 
et ainsi de suite. Pour réaliser cette analyse la première étape fondamentale est de transformer 
les données brutes recueillies en données centrées réduites afin qu’aucune variable ne 
prédomine sur les autres. La moyenne des données de chaque variable est donc calculée et les 
données centrées réduites sont obtenues pour chaque individu grâce à l’équation 8. 
𝑿𝑿𝑫𝑫𝑪𝑪𝑹𝑹 = (𝑿𝑿−𝑿𝑿�)𝝈𝝈                Équation 8 
où :  
X la donnée brute de départ, X̅ la moyenne des données pour la variable considérée, σ l’écart-
type des données pour la variable considérée et XDCR la donnée centrée réduite.  
Bien que généralement employée pour traiter un grand nombre d’individus, cette 
méthode reste statistiquement interprétable tant que le nombre de paramètres ne dépasse pas 
le nombre d’individus (Baccini, 2010). Dans ce cas-ci, nous avons exactement le même 
nombre d’individus et de variables (i.e. 11). Les variables étudiées sont les quatre types 
d’occupation du sol (zones urbaines : ZU, zones agricoles : Cultures, Forêts et Prairies), les 
trois classes de zones humides (zones humides de plateau : ZHplateau, zones humides de fond 
de vallée au sens large : ZHvallée_versant et zones humides riveraines : ZHriveraine), le 
contexte géomorphologique des sous-bassins (surfaces de plateaux, surfaces de versants et 
surfaces de vallée) et l’IEB obtenu par la méthode de filtre. 
Sur la représentation des variables, l’IEB est à l’opposé des plateaux (Figure 2-10). 
Cette première information caractérise l’impact des plateaux sur le ruissellement, i.e. plus un 
sous-bassin est composé de plateaux, plus sa composante ruissellement va être importante. Ce 
constat est cohérent avec les stations 5 et 6 qui ont des bassins avec les plus grandes 
proportions de plateaux et les plus faibles IEB.  




À l’inverse, la corrélation forte entre l’IEB et les proportions de vallée et versants est 
caractéristique des flux de nappe qui alimentent la rivière. En effet, en tête de bassin, les rus 
s’écoulent dans des vallées très peu incisées au milieu des grandes zones de plateau. Sur ces 
secteurs, la nappe n’alimente pas ou très peu les rus, ce qui rend leur débit de base presque nul 
en période d’étiage. Vers l’aval, les proportions de vallées et de versants augmentent et la 
nappe commence à alimenter les rivières soit par les lignes de sources au niveau des ruptures 
de pentes, soit par le lit des cours d’eau. Les milieux humides riverains se font aussi plus 
nombreux permettant un soutien du débit de base plus important. Pourtant, la relation entre 
ces milieux humides riverains et l’IEB n’est pas clairement établie sur l’ACP. De plus, il 
apparaît ici qu’avec les informations disponibles, les répartitions des zones humides de vallée 
et de versants et des zones humides de plateau soient indépendantes de la valeur de l’IEB. Les 
zones humides de plateau peuvent jouer le rôle de stockage d’eau temporaire lors des épisodes 
pluvieux, et alimenter la nappe sous-jacente de manière diffuse. Au vu de la faible expansion 
générale de ces milieux humides sur les plateaux, leur impact direct sur la dynamique des 
rivières est certainement trop faible pour être visible sur l’ACP. Par ailleurs, l’occupation des 
sols (cultures, prairies, forêts et zones urbaines) semble être peu reliée à l’IEB, ce qui laisse 
croire que ce découpage du territoire pourrait cacher une grande hétérogénéité des capacités 
d’infiltration et des coefficients de ruissellement au sein de chaque type d’occupation du sol. 
Il existe clairement une séparation de dynamique hydrique entre les stations 5 et 6 avec 
l’ensemble des autres stations (Figure 2-10b). La station 12, qui se situe le plus en aval du 
bassin est au milieu du groupe formé par la moitié des stations hydrométriques, donnant ainsi 
une image de la dynamique moyenne du bassin. Les stations 7, 8 et 9 représentant les 
dynamiques des sous-bassins du Ru des Vaux, du Pommeret et du Montabé encadrent ce 
groupe, montrant ainsi des différences de dynamiques entre eux et celle du cours principal de 
l’Yvette. Le ru des Vaux traversant plusieurs étangs le long de son parcours entre les stations 
5 et 7, la dynamique hydrologique du cours d’eau au niveau de la station est peut être modelée 
par ces étangs qui doivent diminuer l’impact des crues et des étiages. Le Pommeret et le 
Montabé, à l’inverse, sont deux cours d’eau très réactifs dont les débits moyens sont assez 
faibles. Les bordures du Montabé étant complètement bétonnées sur plusieurs centaines de 
mètres en amont de la station 9, il est possible que cette canalisation soit la cause de la 
position de la station 9 sur l’ACP entre les stations 5 et 6 à fort taux de ruissellement et les 




autres stations. Le Pommeret quant à lui est naturellement enclavé dans un lit mineur par 
endroits sur-creusé avec néanmoins des zones humides riveraines le long de son cours qui 
peuvent jouer partiellement le rôle de tampon hydrique alors que l’allure du cours d’eau 
tendrait plutôt à augmenter l’impact des crues. 
 
 
Figure 2-10 : Représentation des variables (a) et des stations (b) en fonction des dimensions 1 et 
2 issues de l'ACP. Variabilité des paramètres représentée par ces deux dimensions à 73 % (détail 
des dimensions en Annexe 8) 




2.2 Schémas conceptuels du bassin versant 
 
La géomorphologie joue un rôle essentiel dans la dynamique hydrologique des rivières 
de l’Yvette amont. Cependant, plusieurs paramètres importants demeurent encore inconnus 
comme par exemple le taux de recharge des eaux souterraines et la localisation des aires de 
recharge, ou encore le rôle précis des zones humides sur la dynamique des cours d’eau. Pour 
répondre à ces questions, il est nécessaire de se pencher sur une approche plus conceptuelle 
pour la compréhension de l’évolution du bassin versant. L’objectif de cette partie est donc 
d’aborder les différentes conceptions plausibles pour l’ensemble du bassin versant de l’Yvette 
amont et de discuter de leur validité au vu des hétérogénéités présentes au sein du bassin (e.g. 
répartition des zones urbaines, connexions et déconnexions avec la nappe d’eau souterraine). 
2.2.1 Schéma 1 – concept simple 
La première approche ou « schéma conceptuel simple », va suivre le schéma ci-
dessous. Lors d’un évènement pluvieux, la pluie va soit ruisseler, soit s’infiltrer. Sur le bassin 
versant, deux zones sont propices au ruissellement : les zones urbaines imperméabilisées et 
les zones humides lorsque ces dernières sont déjà saturées en eau (chemins A ; Figure 2-11). 
Ces surfaces, dont les proportions varient énormément dans l’espace, contribuent donc à la 
réponse rapide de la crue. En ce qui concerne l’infiltration, l’eau va s’écouler dans la zone 
non saturée, en partie verticalement par action de gravité jusqu’à atteindre la zone saturée de 
l’aquifère, tandis que l’autre partie va prendre un chemin plus rapide que le précédent vers le 
réseau de surface. Ce chemin d’écoulement retardé mais néanmoins rapide est attribuable sur 
le bassin à deux phénomènes : (i) la mise en pression des drains agricoles dont le surplus 
s’écoule directement dans les rivières, et (ii) l’infiltration sur les versants qui ressort au niveau 
des lignes de sources (chemins B ; Figure 2-11). C’est spécifiquement ce dernier processus 
qui permet aux crues de prendre de l’ampleur et de perdurer sur plusieurs jours. Enfin, la part 
de précipitation qui va venir alimenter la nappe et ainsi soutenir le débit de base des rivières 
est visible au niveau des plateaux et des versants (chemins C ; Figure 2-11). Ce dernier type 
de transfert, plus lent mais plus tamponné que les deux premiers, possède cependant deux 
exutoires distincts : la rivière en elle-même et les sources naissant à la rupture de pente entre 
versants et vallée.  





Figure 2-11 : Schéma conceptuel du fonctionnement du bassin n°1 où bassin topographique et 
bassin hydrogéologique sont confondus. La nappe alimentée sur l’ensemble du bassin soutient 
les rivières mais aussi les zones humides de fond de vallée et les lignes de sources au niveau des 
ruptures de pente. 
Ces trois catégories d’écoulement ont déjà été perçues dans la première partie de ce 
chapitre. Néanmoins sans mesure complémentaire il reste difficile de distinguer l’impact des 
drains agricoles de celui des lignes de sources ainsi que la répartition entre décharge de la 
nappe par les sources et décharge de la nappe par le lit de la rivière. La robustesse de cette 
approche est que le système est clos, c’est-à-dire que toute l’eau qui entre dans le bassin 
ressort dans la rivière à un moment donné. 
2.2.2 Schéma 2 – différence entre bassin topographique et bassin 
hydrogéologique 
La vision conceptuelle du schéma 1 est valable pour toute rivière drainant la même 
surface de bassin versant en surface et en souterrain. Cependant, l’étude détaillée de la carte 
piézométrique décrite précédemment montre bien qu’en fonction du sous-bassin, cette 
similitude entre bassin topographique et bassin souterrain n’est pas respectée (Figure 2-12).  





Figure 2-12 : Comparaison entre les limites topographiques des sous-bassins de l’Yvette amont 
et certaines directions d’écoulements souterrains interbassins 
 
Il faut alors considérer un écoulement « régional », alimenté par un sous-bassin et se 
déchargeant dans un autre sous-bassin (Figure 2-13). Cela revient à prendre en compte un 
deuxième exutoire pour l’écoulement de base, extérieur au bassin étudié. Toute la difficulté de 
cette approche est de réussir à caractériser assez finement les contours des bassins versants 
souterrains pour pouvoir répartir convenablement les écoulements souterrains plus régionaux. 
Au vu de la faible résolution des données piézométriques à disposition pour cette étude, cette 
caractérisation ne peut être réalisée uniquement de manière approximative.  
 





Figure 2-13 : Schéma conceptuel du fonctionnement du bassin n°2 : contrairement au schéma 
n°1 délimité par l’encadré noir, celui-ci prend en compte des flux souterrains plus profonds qui 
transite d’un sous-bassin versant à l’autre 
2.2.3 Schéma 3 – alimentation continue de l’aquifère par les réservoirs de 
plateaux  
Au niveau des plateaux se trouvent bon nombre d’étangs qui induisent une recharge de 
la nappe des sables de Fontainebleau par percolation de leurs eaux vers les sables sous-
jacents. En effet, au niveau de ces étangs, souvent situés sur des dépressions, les argiles à 
Meulières sont d’épaisseur plus faible ce qui favorise la percolation des eaux. De plus, leur 
caractère très hétérogène augmente la possibilité pour l’eau de pluie de transiter directement 
vers les sables de Fontainebleau, et d’autre part, d’alimenter les étangs ainsi que les lentilles 
de sable dans lesquelles se forme une nappe superficielle qui, à leur tour, vont alimenter les 
sables à une vitesse beaucoup plus lente (Figure 2-14). L’alimentation continue et quasi 
constante de la nappe est ainsi soutenue, même en période sèche, dans un périmètre de 3 km 
de rayon maximum autour du réservoir d’eau (Schneider, 2005). Bien que l’alimentation de 
l’aquifère régional par les étangs ait bien été démontrée (Schneider, 2005), la méconnaissance 
de la répartition exacte et l’étendue des lentilles de nappe superficielle rend la prise en compte 
de ce phénomène difficile pour la modélisation dans une approche plus physique de la 
dynamique du bassin. 





Figure 2-14 : Schéma conceptuel du fonctionnement du bassin n°3 : ce schéma prend en compte 
un stockage de l’eau au niveau des plateaux qui constituent une source pérenne d’alimentation 
pour la nappe des sables de Fontainebleau, même en période sèche  
  




2.3 Modélisation du signal hydrologique du bassin 
 
Les données disponibles sur le bassin permettent de mettre en œuvre un modèle 
conceptuel d’écoulements superficiels dans le but de répartir les flux d’eau au sein du bassin 
dans différents réservoirs et d’associer chaque réservoir à un type de transfert (superficiel, de 
sub-surface ou souterrain). Pour cela, la structure du modèle conceptuel utilisé suit les 
principes du schéma conceptuel numéro 1. Les variantes de ce schéma décrites précédemment 
seront néanmoins discutées dans un second temps. 
2.3.1 Présentation du modèle 
• Structure du modèle 
Le modèle conceptuel global utilisé pour cette approche s’appelle MOHYSE (MOdèle 
HYdrologique Simplifié à l’Extrême), modèle conçu sous Excel, ayant été développé pour 
simuler l’hydrologie des bassins versants en climat nordique (Fortin et Turcotte, 2007). 
Proche dans sa logique des modèles globaux tels que le GR4J (Perrin et al., 2003), MOHYSE 
a pour but de reproduire les débits des rivières en se basant sur un minimum de 
caractéristiques du bassin versant et de paramètres climatiques ainsi que de paramètres de 
calage. Dans notre projet, les processus faisant intervenir l’accumulation et la fonte de neige 
n’ont pas été utilisés puisque dans la région parisienne, les précipitations neigeuses et la durée 
du couvert neigeux sont généralement négligeables. Ce modèle comporte des réservoirs dans 
lesquels l’eau circule à différentes vitesses afin de recréer les écoulements superficiels et les 
écoulements souterrains au sein d’un bassin (Figure 2-15).  
Le modèle est basé sur cinq types de variables d’entrées : pluie (mm.j-1), ETP (mm.j-1), 
Qrivière (m3.s-1), QSTEP (m3.s-1), SBV (m2). Ces données ont été soit récupérées sur les banques 
de données publique (Eau-France : débit de l’Yvette sur la station de Villebon-sur-Yvette ; 
Météo France : Précipitations, ETP), soit mesurées in situ (débits des rivières des stations 
hydrométriques implantées pour ce projet), soit calculées via le logiciel de traitement de 
données géographique Qgis (surfaces de bassin versant). Dans le cas des stations d’épuration, 
les différents gestionnaires ont fourni des chroniques de débit journalières pour les plus 
grosses stations et des données mensuelles ou annuelles pour les plus petites. Dans le cas des 




petites stations d’épuration, des estimations ont été réalisées pour obtenir des chroniques 
moyennes journalières à partir de données mensuelles ou annuelles. Pour cela, un débit 
moyen a été calculé pour chaque station à partir des quelques données disponibles et cette 
moyenne a été utilisée comme débit constant sur toutes les périodes où les données 
journalières sont inexistantes. Bien que l’incertitude soit grande sur ces estimations, les débits 
moyens de ces stations sont suffisamment faibles pour que l’impact sur les résultats de la 
modélisation soit limité. Toutes les données ont été homogénéisées au pas de temps journalier 
pour coïncider avec le pas de temps de calcul du modèle, c’est-à-dire que les données 
climatiques et les débits utilisés sont des moyennes journalières compilées à partir de données 
horaires (ou aux 10 minutes dans le cas des débits).  
 
Figure 2-15 : Schéma de la structure du modèle MOHYSE appliqué au bassin versant de 
l’Yvette amont 
Les paramètres du modèle sont destinés à répartir l’eau de pluie dans différents 
réservoirs à savoir l’atmosphère, le réservoir supérieur (RS), le réservoir inférieur (RI) et la 
rivière. À chaque pas de temps, la pluie qui tombe sur le bassin se répartit en trois types de 
transfert : l’évaporation, l’infiltration et le ruissellement (Équations 9 – 11) : 
𝑬𝑬𝑫𝑫 = 𝒎𝒎𝒊𝒊𝒏𝒏(𝑯𝑯𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒊𝒊𝒆𝒆 ;𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬)            Équation 9 
𝑹𝑹 = 𝒎𝒎𝒊𝒊𝒏𝒏(𝟏𝟏;𝒄𝒄𝑹𝑹𝑹𝑹 ∗  𝑽𝑽𝑹𝑹𝑹𝑹) ∗ (𝑯𝑯𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒊𝒊𝒆𝒆 − 𝑬𝑬𝑫𝑫)        Équation 10 
𝑰𝑰 = 𝑯𝑯𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒑𝒊𝒊𝒆𝒆 − 𝑹𝑹 − 𝑬𝑬𝑫𝑫                                   Équation 11 
où : 




ED la quantité d’eau qui part en évaporation directe (mm.j-1), Hpluie la hauteur de précipitation 
(mm.j-1), ETP l’évapotranspiration potentielle calculée avec l’équation de Penman-Monteith 
(mm.j-1), R la quantité d’eau qui part en ruissellement (mm.j-1), c_RR le paramètre de 
ruissellement calibré par le modèle, VRS le volume d’eau contenu dans le réservoir supérieur 
(mm),  I la quantité d’eau qui s’infiltre dans le sol (mm.j-1). 
 
Dans cette première étape, le seul paramètre de calibration qui intervient est le 
coefficient de ruissellement (c_RR), qui gère la quantité d’eau qui ruisselle sur le bassin et 
arrive à la rivière le plus rapidement lors d’un évènement pluvieux. Particularité du site 
d’étude, les débits des stations d’épuration ont été ajoutés au ruissellement issu des pluies R, 
pour former un flux total HR (Équation 12).  
𝑯𝑯𝑹𝑹 = 𝑹𝑹 + 𝑯𝑯𝑹𝑹𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬           Équation 12 
où : 
HSTEP le débit journalier des stations d’épurations (mm.j-1) 
Le volume d’eau précipité restant à la fin de la première étape s’infiltre dans le 
réservoir supérieur (RS). À partir de ce réservoir, l’eau va transiter (i) vers la rivière par 
l’intermédiaire du paramètre de décharge du RS en rivière (c_V), (ii) vers le réservoir 
inférieur (RI) grâce au paramètre de décharge (c_VA), et (iii) vers l’atmosphère grâce au 
coefficient de transpiration (c_TR), qui permet de calibrer la proportion d’eau infiltrée dans le 
sol qui va repartir à l’atmosphère au travers des plantes (Équations 13 – 15).  
𝑯𝑯𝑹𝑹𝑹𝑹 = 𝒄𝒄_𝑽𝑽 ∗ 𝑽𝑽𝑹𝑹𝑹𝑹         Équation 13 
𝑰𝑰𝑹𝑹𝑹𝑹−𝑹𝑹𝑰𝑰 = 𝒄𝒄_𝑽𝑽𝑨𝑨 ∗ 𝑽𝑽𝑹𝑹𝑹𝑹         Équation 14 
𝑬𝑬𝒓𝒓 = 𝐦𝐦𝐦𝐦𝐦𝐦 (𝒄𝒄_𝑬𝑬𝑹𝑹 ∗ 𝑽𝑽𝑹𝑹𝑹𝑹;𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬 − 𝑬𝑬𝑫𝑫)       Équation 15 
où : 
HRS la quantité d’eau déchargée par le RS dans la rivière (mm.j-1), VRS le volume d’eau 
contenu dans le réservoir supérieur (mm), IRS-RI la quantité d’eau qui s’infiltre dans le 
réservoir inférieur (mm.j-1), et Tr la quantité d’eau qui part vers l’atmosphère par transpiration 
(mm.j-1). 
 
La somme des flux de ces trois types de transfert n’étant pas forcément égale à la 
quantité d’eau qui entre dans le RS, une partie des précipitations peut être stockée 
temporairement dans le RS. Par convention, le volume initial du RS est posé égal à 0. 




Finalement, le RI se décharge en rivière selon un taux défini par son coefficient de décharge 
(c_A), mais son volume ne peut être nul (Équation 16). Le volume initial d’eau du RI a été 
ajouté comme huitième paramètre de calage (Vi_RI). Ce dernier paramètre permet de calibrer 
le modèle dès les premiers mois de la chronique, même si celle-ci débute pendant la période 
de hautes eaux, puisqu’il permet d’avoir une décharge du RI correspondant au régime 
hydrique du début de la chronique étudiée. Ce paramètre est donc important lorsque la 
modélisation s’effectue sur de courtes chroniques de débits, mais devient négligeable sur des 
modélisations pluriannuelles.  
𝑯𝑯𝑹𝑹𝑰𝑰 = 𝒄𝒄_𝑨𝑨 ∗ 𝑽𝑽𝑹𝑹𝑰𝑰           Équation 16 
où : 
HRI la quantité d’eau déchargée par le RI dans la rivière (mm.j-1), VRI le volume d’eau 
contenu dans le réservoir inférieur (mm). 
 
Les équations 9 à 16 permettent de faire transiter la pluie dans les différents réservoirs 
à l’instant t. Afin de recréer une dynamique temporelle, les trois quantités d’eau HR, HRI et 
HRS se déchargent en rivière en suivant un hydrogramme unitaire i.e. la variation temporelle 
de l’intensité de la réponse du système à une pluie. Cet hydrogramme est défini par une 
fonction de densité de probabilité (Fdp), calibrée à l’aide de deux paramètres, α et β (Équation 
17). Par souci de simplicité, un seul hydrogramme unitaire a été ainsi défini pour répartir dans 
le temps le flux total et ainsi produire les débits en rivière à l’exutoire (Équations 18 et 19). 
 𝑭𝑭𝒅𝒅𝒑𝒑 = 𝒌𝒌(𝜶𝜶−𝟏𝟏) ∗ 𝐞𝐞𝐞𝐞𝐞𝐞 (−𝒌𝒌
𝜷𝜷
)          Équation 17 
𝑼𝑼𝒌𝒌 = 𝑭𝑭𝒅𝒅𝒑𝒑 (𝒌𝒌)∑ 𝑭𝑭𝒅𝒅𝒑𝒑(𝒌𝒌)𝑲𝑲𝒌𝒌=𝟏𝟏            Équation 18 
𝑸𝑸𝑹𝑹(𝒕𝒕) = 𝑹𝑹𝑩𝑩𝑽𝑽𝟐𝟐𝟐𝟐∗𝟑𝟑𝟐𝟐𝟎𝟎𝟎𝟎 ∗  ∑ 𝑯𝑯𝑹𝑹(𝒕𝒕 − 𝒌𝒌 + 𝟏𝟏) ∗ 𝑼𝑼(𝒌𝒌)𝑲𝑲𝒌𝒌=𝟏𝟏        Équation 19 
où : 
K le nombre de jours qu’il faut pour que toute l’eau tombée sur le bassin atteigne l’exutoire, 
i.e. pour que la Fdp soit égale à 0, Uk l’hydrogramme unitaire évoluant de k = 1 à k=K, QR(t) 
le débit de ruissellement arrivant à la rivière au jour t. 
 
L’équation 19 est appliquée aux flux de décharge des réservoirs supérieurs et inférieur 
en remplaçant HR par HRS et HRI respectivement. Au total, les équations 9 à 19 montrent que 




MOHYSE utilise huit paramètres permettant de définir les flux d’eau transitant dans les 
différents réservoirs du modèle. 
En sortie, le modèle produit un bilan hydrologique composé de sept variables que sont 
la recharge du réservoir inférieur, l’écoulement lent, l’écoulement retardé, le débit de base, le 
ruissellement le débit de STEP et l’IEB. La recharge et l’écoulement lent permettent de 
quantifier le volume d’eau qui transite par l’aquifère avant d’alimenter la rivière. 
L’écoulement retardé permet de quantifier le volume d’eau qui alimente la rivière par 
l’intermédiaire du réservoir supérieur. Le débit de base correspond à la somme de 
l’écoulement retardé et de l’écoulement lent. À l’échelle du bassin, le débit de base 
correspond à la recharge totale de l’aquifère. Le ruissellement et les débits provenant des 
STEP correspondent aux deux alimentations rapides de la rivière en surface. Finalement l’IEB 
est calculé comme étant le rapport entre le débit de base et la somme du ruissellement et des 
STEP. 
• Procédure de calibration et optimisation des paramètres du modèle 
Au total, 11 modèles ont été développés, chacun devant représenter les débits d’une 
station hydrométrique pour la période du 1er janvier 2001 au 31 décembre 2014. Le calage des 
modèles a été réalisé sur la période regroupant l’ensemble des débits disponibles, allant de 
1.3 an pour la station du Rouillon de Cernay (Station 6) à 14 ans pour celle de Villebon-sur-
Yvette (Station 12). Chaque modèle a été calibré sur la totalité des débits de rivière 
disponibles jusqu’au 31 décembre 2014.  
L’optimisation des huit paramètres, précédemment définis, a été réalisée par 
combinaison de tests essais/erreurs effectués manuellement et de la procédure automatisée du 
solveur d’Excel basée sur l’algorithme du « non linear generalized reduced gradient » (GRG 
non linéaire http://www.emse.fr/~beaune/solveur/Algo.html). Chaque paramètre a été 
contraint dans une gamme de valeurs dont les limites ont été fixées de manière à respecter les 
lois physiques et les hypothèses liées à la structure du modèle, telles que les volumes d’eau 
des réservoirs toujours positifs ou nuls, ou l’équilibre du bilan hydrologique sur la période 
simulée (Annexe 9.1). Afin de tester la robustesse de l’optimisation et de chercher d’éventuels 
minimas secondaires, plusieurs essais ont été réalisés à partir de valeurs de paramètres 




initiales différentes. Pour chaque modèle, les résultats obtenus ont été concordants avec un 
optimum unique. 
Pour les deux sous-bassins de tête du Ru des Vaux (stations 5 et 6) où les connexions 
entre la nappe et le réseau de surface sont quasiment nulles, la borne minimale du calage de 
c_A ont été posées à 0, de manière à ce que l’eau infiltrée dans le sol puisse se stocker dans le 
RI, ce qui a engendré une décharge presque nulle de ce réservoir (c_A ≈ 0). Cette 
modification de la procédure de calage a été réalisée en émettant l’hypothèse que la décharge 
de cette eau ne se fait pas au niveau de la station de mesure mais dans la partie plus en aval 
Ru des Vaux. Ainsi l’eau stockée dans le RI s’écoule en majorité en souterrain jusqu’à 
atteindre le Ru des Vaux en aval hydraulique de ces deux stations. L’objectif de ce calage 
était d’optimiser la valeur des huit paramètres cités plus haut de manière à maximiser la 
valeur du critère de Nash-Sutcliffe. Ce critère (équation 20) a été choisi pour évaluer la 
qualité du calage : 





                 Équation 20 
où : 
Qot le débit observé au temps t (m3.s-1), Qmt le débit modélisé au temps t (m3.s-1), Qo la 
moyenne des débits observés sur la période de temps modélisée (m3.s-1). 
 
Ce critère est reconnu pour être plus sensible aux forts débits (Kim et Lee, 2014b). 
L’approche visant à reproduire aussi bien les périodes de basses eaux que les crues, une 
variante du critère de Nash qui prend en compte les logarithmes des débits a aussi été utilisée 
(Nashln) (Oudin et al., 2006). Celui-ci est plus sensible aux débits de basses eaux puisqu’il 
atténue les amplitudes des différences entre débits modélisés et débits mesurés. Les deux 
critères permettant de vérifier la qualité du modèle pour des gammes de débits différentes, un 
troisième critère de calage correspondant à la somme de ces deux critères, Nash et NashIn, a 
été utilisé (ΣNash).  
Pour la majorité des sous-bassins simulés, les différences entre les valeurs du critère 
Nash et les valeurs du critère Nashln sont assez faibles, avec une légère amélioration pour le 
Nashln, ce qui tendrait à montrer un impact plus important des débits de base sur l’ensemble 
des chroniques (Tableau 2-3). Toutefois, la station située sur le Ru des Vaux (7) est mieux 




simulée avec le critère de Nash. Ceci pourrait résulter de la proportion en écoulement de 
surface plus importante sur ce bassin mais les différences sont trop faibles pour confirmer 
cette hypothèse. Le troisième critère, mis à l’échelle des deux premiers, correspond bien à un 
intermédiaire entre les critères 1 et 2 (Tableau 2-3, ligne 6). Dans le but d’obtenir une 
estimation de la qualité globale des simulations, ce sont les résultats obtenus par le troisième 
type de calibration qui seront discutés dans la suite de ce chapitre.  
Tableau 2-3 : Valeurs des critères d’optimisation pour chacune des stations 
Critère d'optimisation Station 1 2 4 5 6 7 8 9 10 11 12 
1 Nash 0.71 0.61 0.71 0.41 0.58 0.67 0.64 0.58 0.73 0.73 0.71 
2 Nashln 0.75 0.67 0.77 0.48 0.75 0.64 0.76 0.75 0.77 0.83 0.78 
3 ΣNash 1.45 1.24 1.48 0.83 1.28 1.30 1.38 1.32 1.49 1.55 1.48 
décomposition du 3 Nash 0.71 0.58 0.71 0.38 0.57 0.66 0.63 0.58 0.73 0.72 0.72 
Nashln 0.75 0.67 0.77 0.45 0.71 0.64 0.75 0.74 0.76 0.82 0.77 
  ΣNash/2 0.73 0.62 0.74 0.41 0.64 0.65 0.69 0.66 0.75 0.77 0.74 
 
2.3.2 Qualité des simulations et test de sensibilité du modèle 
• Indépendance des paramètres optimisés 
Les valeurs des paramètres optimisés par la méthode de la somme des Nashs, pour 
chaque simulation, sont présentées dans le Tableau 2-4 (les paramètres issus des calibrations 
avec le Nash et le Nashln étant regroupés en Annexe 9.1).  
Tableau 2-4 : Paramètres calés pour les 11 stations hydrométriques 
Paramètre 1 2 4 5 6 7 8 9 10 11 12 
c_TR 1.4E-2 3.9E-2 3.5E-2 9.9E-1 1.0E0 2.0E-1 5.6E-2 1.0E0 4.8E-2 1.1E-1 3.0E-2 
c_RR 4.9E-4 8.2E-4 1.4E-3 8.0E-4 2.6E-3 1.6E-3 3.5E-3 2.4E-3 1.8E-3 2.2E-3 1.6E-3 
c_VA 6.9E-4 2.8E-3 3.4E-3 5.0E-3 2.4E-3 1.9E-3 1.3E-3 2.7E-3 3.1E-3 3.3E-3 2.4E-3 
c_V 2.8E-4 4.9E-4 2.6E-3 1.0E-4 6.2E-4 6.6E-4 1.7E-3 2.1E-3 1.8E-3 1.3E-3 1.5E-3 
c_A 1.5E-3 1.5E-3 1.5E-3 1.2E-5 9.3E-5 1.5E-3 1.5E-3 1.5E-3 1.5E-3 1.5E-3 2.5E-3 
Alpha1 7.6 3.7 5.3 2.4 5.1 2.0 4.7 5.8 7.3 4.8 5.6 
Beta1 2.8E-1 9.1E-1 4.3E-1 1.9E0 4.5E-1 2.5E0 4.6E-1 3.7E-1 2.9E-1 5.8E-1 4.4E-1 
Vi_RI 70 145 140 0 0 75 50 75 120 105 70  




Il est important de rappeler ici que les valeurs de ces paramètres ne font pas directement 
référence à des pourcentages de précipitation passant d’un réservoir à l’autre mais sont à 
multiplier par le volume d’eau présent dans chacun des réservoirs (cf. équations 9 à 16).  
Pour qu’un modèle soit valide il faut que ses paramètres soient indépendants les uns des 
autres pour qu’il y ait le moins de combinaisons possibles pouvant donner les mêmes 
résultats. Une fois les paramètres optimisés, afin de tester les relations entre les paramètres de 
calage du modèle, une matrice des corrélations entre les paramètres a été réalisée sur Excel 
(Tableau 2-5). Pour cela les onze valeurs de chaque paramètre ont été regroupées en séries 
correspondant à un paramètre et une analyse de corrélation entre les paramètres pris deux par 
deux a été effectuée suivant l’équation 21. 
𝑪𝑪𝒓𝒓𝑬𝑬𝟏𝟏,𝑬𝑬𝟐𝟐 = 𝒄𝒄𝒑𝒑𝒄𝒄(𝑬𝑬𝟏𝟏,𝑬𝑬𝟐𝟐)𝝈𝝈𝑬𝑬𝟏𝟏∗𝝈𝝈𝑬𝑬𝟐𝟐            Équation 21 
où : 
CrP1,P2 le coefficient de corrélation entre les séries des paramètres 1 et 2, nombre sans unité 
compris entre -1 et +1, cov(P1,P2) la covariance entre les séries des paramètres 1 et 2, σP1 et 
σP2 les écart-types des séries P1 et P2. Sachant que la covariance est exprimée selon l’équation 
22 : 
𝒄𝒄𝒑𝒑𝒄𝒄(𝑬𝑬𝟏𝟏,𝑬𝑬𝟐𝟐) = 𝟏𝟏𝒏𝒏−𝟏𝟏 ∑ (𝑬𝑬𝟏𝟏,𝒊𝒊 − 𝑬𝑬𝟏𝟏����) ∗ (𝑬𝑬𝟐𝟐,𝒊𝒊 − 𝑬𝑬𝟐𝟐����)𝒏𝒏𝒊𝒊=𝟏𝟏        Équation 22 
Sachant que nous disposons de 11 échantillons, suivant la méthodologie de test 
asymptotique, la valeur seuil pour définir s’il y a corrélation/anti-corrélation est de ± 0.55 
(Jayaraman, 1999).  
Cette analyse met tout d’abord en avant l’indépendance de la plupart des paramètres 
puisque très peu de corrélations sont visibles. Il existe néanmoins deux exceptions : (i) l’anti-
corrélation très forte entre les deux paramètres composant les hydrogrammes unitaires α et β 
et (ii) l’anti-corrélation entre le paramètre de ruissellement c_TR, le paramètres de vidange du 
réservoir inférieur c_A et le paramètre de volume initial de ce dernier Vi_RI. Par voie de 
conséquence, une forte corrélation est observée entre c_A et Vi_RI.  
Ainsi, sur les huit paramètres que comptent le modèle, trois sont complètement 
indépendants (c_RR, c_VA et c_V), et les paramètres de l’hydrogramme unitaires sont 
indépendants des paramètres de répartition de l’eau dans les réservoirs. La relation entre 
Vi_RI, c_TR et c_A peut indiquer une surparamétrisation du modèle. En effet, le paramètre 




Vi_RI peut être considéré ici comme paramètre d’appoint permettant simplement d’ajuster les 
modélisations sur les premiers mois de chroniques, il n’est donc pas essentiel dans la structure 
initiale du modèle. En revanche la corrélation inverse entre les paramètres c_TR et c_A met 
en évidence un lien entre les processus de décharge du réservoir inférieur et de transpiration 
par les végétaux sur le débit en rivière produit. En effet, le débit de base des cours d’eau est 
principalement lié dans le modèle à la décharge du réservoir inférieur. Pour que le débit de 
base soit important il faut que la décharge soit importante, ce qui nécessite un 
approvisionnement important de ce réservoir, ce qui induit une baisse du coefficient de 
transpiration. Ainsi pour affiner les modélisations de la ligne de base, il faut influer sur le 
rapport entre le c_TR et le c_A. Malgré ces réserves, la structure du modèle semble adéquate 
pour les modélisations réalisées ici à l’échelle pluriannuelle.  
Tableau 2-5 : Corrélations entre les paramètres du modèle 
  c_TR c_RR c_VA c_V c_A      α     β Vi_RI 
c_TR 1 
       c_RR 0.17 1 
      c_VA 0.41 -0.23 1 
     c_V -0.22 0.45 0.04 1 
    c_A -0.74 -0.01 -0.44 0.47 1 
   α -0.26 0.03 -0.39 0.38 0.35 1 
  β 0.20 -0.27 0.28 -0.51 -0.30 -0.87 1 
 Vi_RI -0.69 -0.25 -0.03 0.47 0.63 0.24 -0.25 1 
 
• Comparaison chroniques mesurées – chroniques modélisées 
De manière générale, le modèle a permis de simuler le débit des rivières de manière 
satisfaisante (Annexe 9.2). Les débits des stations situées en aval de bassins sont 
généralement mieux reproduits que les débits des stations situées en amont (e.g. débits de la 
station 4 mieux reproduits que les débits de la station 2 sur le Rhodon). Les limites de 
l’approche se situent surtout au niveau des débits extrêmes que ce soit lors des forts pics de 
crues ou lors des longues périodes d’étiages. En effet, le modèle reproduit mal les fortes 
amplitudes de débit, i.e. il a tendance à sous-estimer les débits de pointe et à surestimer les 
débits de basses eaux. Ce problème d’amplitude est lié à la difficulté du modèle de reproduire 
les montées de crues très rapides et très fortes sur le bassin et de ce fait, les débits de base sont 
souvent légèrement surestimés pour « anticiper » les crues suivantes. De manière aussi 




brutale, les décrues se font généralement beaucoup plus rapidement dans la réalité que dans la 
modélisation (e.g. juillet 2001 et mars 2003 sur la Figure 2-16). Ces disparités entre mesures 
et modèle semblent être dues à (i) un impact important des zones de ruissellement à proximité 
des stations de mesure, (ii) un stockage temporaire de l’eau de pluie qui évite une décharge 
trop rapide lors de la crue et permet le soutien des débits d’étiages en périodes sèches et (iii) à 
la structure même du modèle. En effet, les pics de crues sont souvent aussi intenses que 
courts, ce qui démontre un apport très bref d’un gros volume d’eau qui n’est pas soutenu dans 
le temps. Ce type d’apport pourrait correspondre typiquement aux zones urbanisées du bassin 
qui sont drainées par des réseaux d’eau pluviales dont les sorties se trouvent généralement 
proches des stations de mesures de débit. De l’autre côté, le stockage peut correspondre au 
schéma conceptuel n°3 décrit précédemment, où les zones humides riveraines et de plateaux 
et la nappe perchée des plateaux peuvent stocker l’eau de pluie avant de la redistribuer de 
manière diffuse dans le bassin. Ces deux processus, non inclus dans la structure 
volontairement simple du modèle ne sont pas pris en compte mais se constatent très bien par 
les « défauts » de modélisation.  
 
Figure 2-16 : Exemple de décalage entre débit mesuré et débit modélisé sur la station n°12 de 
l’Yvette à Villebon-sur-Yvette 




Parmi les onze stations modélisées, les stations 5 et 6 sont situées au niveau de deux 
têtes de bassin où les apports de nappe sont négligeables voire inexistants d’après les données 
hydrogéologiques dont nous disposons. La qualité de la modélisation est pourtant très 
différente entre les deux. En effet, malgré des débits très faibles, la chronique de la station 6 
est en moyenne assez bien reproduite (Annexe 9.2). En revanche le modèle de la station 5 
reproduit très mal les débits mesurés notamment sur la période du 20 avril 2014 au 20 août 
2014. Plus précisément sur le mois de juillet alors que le débit mesuré ne descend pas en 
dessous de 0.02 m3.s-1, le modèle ne produit qu’un petit pic de crue en accord cependant avec 
la pluviométrie qui est faible en intensité. Ce type de disparité est cette fois due à la gestion 
des étangs et rigoles du SMAGER qui organisent de nombreux lâchers d’eau vers le cours du 
ru des Vaux pour réguler le niveau des étangs de St Hubert et de Hollande. Cependant, les 
données quantitatives relatives à ces lâchers étant très imprécises à l’échelle journalière, nous 
n’avons pas pu les inclure dans le modèle. 
• Test de sensibilité du modèle 
Bien que les 11 modèles aient pu être calés pour reproduire de manière satisfaisante 
des débits des rivières en période de basses eaux comme en période de crue, plusieurs 
variables n’ont pas pu être vérifiées par des données de terrain telles que l’IEB, et la part 
d’écoulement retardé. Pour discuter de la robustesse de notre approche, un test de sensibilité 
du modèle a été réalisé sur le bassin versant englobant l’ensemble du site d’étude, 
correspondant au sous-bassin d’alimentation de la station de l’Yvette à Villebon-sur-Yvette. 
En partant du jeu de paramètres calé dans le modèle pour la station 12, chaque paramètre a été 
modifié quarante fois dans une gamme de valeur de plusieurs ordres de grandeurs autour de la 
valeur optimale, dont vingt fois dans une gamme de valeur de ± 100 % de cette valeur 
optimale. L’analyse de sensibilité a été réalisée de manière à comprendre la sensibilité du 
débit de base et de l’IEB aux variations de paramètres. Ces deux critères ont été représentés 
en fonction des variations de chaque paramètre (Figure 2-17). Dans les deux cas, l’ensemble 
des valeurs obtenues convergent vers une valeur centrale qui correspond aux résultats obtenus 
avec le jeu de paramètres optimisés. Ce constat permet de soutenir la solidité de notre calage 
malgré le grand nombre de paramètres inclus dans le modèle.  




D’autre part, ces graphiques montrent la sensibilité du modèle aux variations des 
paramètres. Le modèle est très sensible aux variations du paramètre c_RR, puisqu’une 
variation de ± 20 % de ce paramètre modifie de ± 0.5 l’IEB. La sensibilité du modèle est aussi 
importante vis-à-vis du c_VA puisqu’une variation de 20 % de la valeur de ce paramètre 
engendre 10 % de variation sur le débit de base. Le coefficient de transpiration a aussi un 
impact sur le débit de base, bien que plus faible (7 % de variation en moyenne du débit de 
base pour 20 % de variation du c_TR). Le paramètre de décharge du RS (c_V) impacte le 
débit de base à hauteur de 6 % et l’IEB à hauteur de 3 % tous les 20 % de variation. Enfin, le 
modèle est presque insensible aux paramètres c_A, α et β avec moins de 1 % de variations du 
débit de base et de l'IEB pour 50 % de variation de ces paramètres. 
En d’autres termes, cela signifie que le modèle est très sensible à la quantité d’eau qui 
ruisselle sur le bassin et au taux d’infiltration vers le RI. Il reste sensible à la répartition de 
l’eau entre les réservoirs notamment avec l’atmosphère pour le calage du débit de base et à la 
décharge du RS. Mais il est très peu sensible aux flux de décharge du RI et des paramètres de 
constitution de l’hydrogramme unitaire 
 
Figure 2-17 : Test de sensibilité du modèle effectué sur le bassin versant de l’Yvette amont : 
variations du débit de base (à gauche) et de l’IEB (à droite) obtenus en sortie de modèle pour 
l’année 2013 en fonction de la variation des paramètres 




Les IEB simulés ont été comparés aux IEB calculés avec la méthode de filtre. La 
comparaison a été effectuée pour chaque station pour le bilan 2013, le bilan 2014 et le bilan 
des deux années combinées (Figure 2-18). La similitude entre les IEB mesurés et simulés 
reflète la qualité du calage pour l’ensemble des stations. Cependant, le décalage presque 
constant entre la droite de pente 1:1 et nos points indiquent une légère surestimation de l’IEB 
par la méthode de filtre. Cette surestimation reste négligeable par rapport aux incertitudes de 
la méthode de filtre employée liée à la valeur de son paramètre α. 
 
Figure 2-18 : Relation entre les IEB obtenus par la méthode du filtre numérique et les IEB 
obtenus avec MOHYSE pour les années 2013 et 2014 
2.3.3 Variations spatio-temporelles des bilans hydrologiques sur le bassin 
versant de l’Yvette amont 
Le détail des résultats de la modélisation réalisée sur les onze stations pendant la 
période 2001 – 2014 est présenté dans les tableaux de l’Annexe 9.3.  
• Variations temporelles des flux sur la période 2001 - 2014 
Pour étudier les variations temporelles du bilan hydrologique au sein des onze sous 
bassins versants modélisés, les valeurs des termes principaux du bilan ont été moyennées pour 
chaque station. Les variations relatives de chaque paramètre par rapport à ces moyennes sont 
représentées, et comparées aux variations de précipitations dans la Figure 2-19. La recharge et 
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la décharge du réservoir inférieur ont une dynamique similaire à toutes les stations et suivent 
globalement les variations de précipitations, allant de – 20 % à + 20 %. Néanmoins, deux 
années se distinguent : 2006 par son taux extrêmement bas de - 40 % et 2013 par son taux 
extrêmement haut de 60 %. Ces différences significatives de ces deux années par rapport aux 
autres ne sont pourtant pas reliées à la pluviométrie très proche de la moyenne des quinze 
dernières années dans les deux cas. Au niveau du débit de base, et du ruissellement ces deux 
années se démarquent aussi. Si l’explication ne provient pas du taux de précipitation annuel, il 
provient certainement de la répartition des pluies sur l’année. En effet, 2006 a été marquée par 
un été exceptionnellement pluvieux, cumulant plus de 300 mm de pluie sur les mois de juillet 
et d’août. Or, c’est à cette période que l’ETP est la plus importante et cette année-là a été 
particulièrement chaude (Tmoyenne = 12 °C), ce qui a provoqué une augmentation de l’ETP. À 
la fin de l’année, le déficit entre pluie et ETP a atteint 271 mm. À l’inverse en 2013, la 
majorité des pluies est tombée de janvier à mai et d’octobre à décembre. Avec une 
température moyenne sur l’année de seulement 10.6 °C, l’ETP a été moins élevée ce qui a 
permis de n’avoir que 33 mm de déficit sur le bilan P-ETP annuel. Les précipitations ne sont 
donc pas la cause unique des années exceptionnelles, leur répartition et le taux 
d’évapotranspiration étroitement lié à la température sont les deux paramètres principaux qui 
permettent d’expliquer ces phénomènes.  
Pour l’écoulement de base (Figure 2-19d), et ses deux composantes (écoulement lent : 
Figure 2-19b et écoulement retardé : Figure 2-19c), l’ensemble des stations suit les mêmes 
tendances interannuelles, laissant voir que les variations d’alimentation des rivières par la 
nappe se font de manière similaire sur tous les sous-bassins. Il faut néanmoins faire 
l’exception des stations 5 et 6, dont la variabilité temporelle de l’écoulement lent est biaisée 
par la modification des hypothèses inclues dans le modèle (i.e. stockage de l’eau dans le RI 
pour permettre une décharge de la nappe en rivière presque nulle). Par voie de conséquence, 
le débit de base et l’IEB sont eux aussi faussés pour ces deux stations. La dynamique des 
autres stations semble tout à fait similaire et aucune tendance interannuelle n’est visible sur 
ces paramètres. Néanmoins, la station de Villebon a des variations temporelles de son IEB 
plus importantes pouvant mettre en avant une sensibilité plus importante au ruissellement de 
la partie aval du bassin versant de l’Yvette. L’urbanisation peut être la source de cette 
sensibilité, car très développée en fond de vallée à partir de Saint-Rémy-les-Chevreuse.  





Figure 2-19 : Représentation des variabilités temporelles des composantes des bilans 
hydrologiques sous forme d’écart à la moyenne des 14 années de simulation : recharge RI (a), 
écoulement lent (b), écoulement retardé (c), débit de base (d), ruissellement (e), IEB (f). La ligne 
en pointillé gris correspond aux variations des précipitations totales annuelles. 




Les résultats présentés ici corroborent bien les premières interprétations faites avec la 
méthode de filtre en montrant à la fois l’homogénéité hydrologique du système entier de 
l’Yvette amont, et l’absence d’impact climatique significatif à l’échelle des quatorze dernières 
années.  
Bien que 2013 soit une année exceptionnelle par sa recharge importante, son 
écoulement de base est assez proche de la moyenne et son IEB ne s’écarte pas des IEB 
obtenus sur les autres années. En 2014, l’ensemble des paramètres du bilan est représentatif 
de la dynamique moyenne des sous-bassins de l’Yvette amont sur la période 2001 – 2014. Si 
les variations temporelles semblent similaires sur le bassin, les valeurs absolues des termes du 
bilan hydrologique sont très variables d’une station à l’autre. Afin de comprendre ces 
variabilités spatiales, une comparaison des sorties du modèle avec les connaissances acquises 
du territoire a été réalisée sur la période 2013-2014. Seules ces deux années ont été 
moyennées afin de pouvoir inclure dans l’étude spatiale les stations 5 et 6 dont les bilans 
hydrologiques ne sont exploitables que sur ces deux dernières années.   
• Variations spatiales des flux sur la période 2013 - 2014 
L’ensemble des bilans 2013 – 2014 montrent un contraste assez grand des différents 
paramètres du bilan hydrologique (Tableau 2-6). D’un point de vue spatial, les bilans sont 
assez contrastés. Comme avec la méthode filtre, les stations 5 et 6 se distinguent par un 
écoulement de base presque nul tandis que l’ensemble des autres stations ont un IEB 
d’environ 0.6. À l’exception du bassin du Pommeret, l’écoulement lent contribue toujours 
plus que l’écoulement retardé au débit de base. Tandis qu’à l’échelle du bassin entier, 
l’écoulement de base provient à 61 % de l’écoulement lent et 39 % de l’écoulement retardé, le 
Pommeret inverse la tendance avec 42 % provenant de l’écoulement lent et 58 % de 
l’écoulement retardé. D’autre part certains bassins comme celui du Rhodon ou du Montabé 
ont presque autant d’écoulement retardé que d’écoulement lent (rapport 55 % /45 %). Ces 
évolutions s’incluent dans un taux de recharge global (i.e. somme des écoulements lents et 
retardés) très variable, allant de 66 à 157 mm.an-1 avec une moyenne à l’échelle du bassin 
entier de 124 mm.an-1. Tandis que l’ensemble des affluents de l’Yvette se cantonnent à des 
recharges inférieures à 100 mm.an-1, le Rhodon est le bassin possédant la recharge la plus 
élevée, soit 157 mm.an-1. Les taux de recharge de l’aquifère des sables de Fontainebleau 




établis dans de précédentes études varient sur une large gamme, allant de 80 mm.an-1 à 
210 mm.an-1 (Bariteau, 1996 ; Mercier, 1981 ; Schneider, 2005). Ces valeurs sont cohérentes 
avec celles de l’étude de Corcho et al. (2007) basées sur la détermination des taux de recharge 
à partir de modèles d’âges (100-150 mm.an-1). Pourtant, les méthodes de calculs sont très 
différentes, notamment par la période de temps étudiée (i.e. plusieurs siècles avec les traceurs 
géochimiques contre quatorze ans avec la modélisation MOHYSE). Ces modèles d’âges ont 
été réalisés à partir d’analyses effectuées sur des échantillons d’eau datés notamment à 
l’argon-39, de quelques décennies à plusieurs centaines d’années. Ainsi la valeur de recharge 
obtenue par cette méthode est représentative de la recharge moyenne sur les trois derniers 
siècles. En revanche, l’analyse hydrologique réalisée ici ne fait état que des conditions 
climatiques et hydrologiques des quatorze dernières années. Si le changement climatique a 
impacté la recharge de la ressource en eau souterraine sur le dernier siècle, cet impact est 
compris dans les barres d’erreur conjuguées des deux méthodes d’estimation. Les variations 
spatiales peuvent donc être principalement reliées aux flux régionaux de la nappe des sables 
de Fontainebleau qui, suivant les lignes d’écoulements de la carte piézométrique, se 
déchargent sur plusieurs sous-bassins. Ainsi, une partie des précipitations tombant sur l’amont 
du bassin de la Mérantaise, s’infiltre jusque dans la nappe des sables de Fontainebleau qui va 
se décharger au niveau du Rhodon. Le même constat peut être fait pour les précipitations 
tombant sur le bassin du Pommeret et qui vont alimenter la nappe qui se décharge dans le 
cours principal de l’Yvette. Plutôt qu’une variation spatiale de la recharge il est possible que 
les résultats traduisent donc une différence entre le bassin topographique et le bassin 
hydrogéologique à l’échelle locale (Figure 2-13).  
Par ailleurs, la part des STEP à l’écoulement annuel est ici bien illustrée et très hétérogène en 
fonction de la taille des STEP alimentant les différents sous-bassins. Cette proportion, 
quasiment négligeable à l’échelle de la station de Villebon-sur-Yvette, est largement 
significative au niveau des sous-bassins du Rhodon et du Rouillon. L’ensemble de ces 
résultats prouve qu’il existe bien une différence de comportement des différents sous-bassins 








Tableau 2-6 : Sorties du modèle moyennées sur les années 2013 – 2014. 
Flux (mm.an-1) 1 2 4 5 6 7 8 9 10 11 12 
Recharge réservoir inférieur 51 100 94 121 55 52 32 54 82 73 78 
Ecoulement lent 45 91 88 5 15 47 30 50 76 68 76 
Ecoulement retardé 21 17 72 2 14 18 41 42 47 29 48 
Débit de base 66 105 157 8 29 66 71 92 124 97 124 
Ruissellement 49 39 50 25 79 61 112 63 61 65 69 
STEP 0 51 27 13 32 11 0 2 19 12 8 
IEB 0.6 0.5 0.7 0.2 0.2 0.5 0.4 0.6 0.6 0.6 0.6 
 
2.3.4 Bilan du rôle de la géomorphologie et de l’occupation des sols sur les 
dynamiques hydrologiques des sous-bassins 
Pour relier les différents termes du bilan hydrologique au contexte géomorphologique 
des sous-bassins, certains éléments des bilans des années 2013-2014 combinées pour chaque 
station ont été analysés dans une ACP, en prenant en compte les parts de ruissellement, de 
recharge, d’écoulements lent et retardé, ainsi que la géomorphologie et la répartition des 
zones humides sur le bassin (Figure 2-20). Une fois encore, les nombres de variables et 
d’individus sont identiques. Cette analyse montre d’une part l’étroite relation entre le 
ruissellement et les zones humides de vallées et versants, et d’autre part, la corrélation entre la 
recharge et les zones humides de plateau. Ces deux éléments nous donnent une information 
sur le rôle possible des zones humides au niveau des flux d’eau dans le bassin de l’Yvette. Les 
zones humides de vallées qui se sont développées grâce aux débordements de nappe sont des 
terrains propices au ruissellement, ce qui est en lien direct avec l’engorgement de ces milieux 
qui se produit à chaque période plus humide. Une fois le sol saturé en eau, les précipitations 
ne peuvent donc que ruisseler. À l’inverse, la corrélation entre la recharge et les zones 
humides de plateaux soutient le rôle de source d’alimentation de la nappe pour ces milieux 
humides. Sur les plateaux, les zones humides se sont implantées au niveau des dépressions 
locales où le mélange entre les dépôts d’argiles à meulière et de limons ont permis un 
stockage d’eau important. De ce fait, l’hétérogénéité des sédiments couplée à l’épaisseur 
d’argiles -qui doit être plus faible au niveau de ces dépressions- favorisent la percolation de 
l’eau jusque dans l’aquifère sous-jacent. Ces zones humides pourraient donc être des aires de 
recharge importantes à l’échelle du bassin entier. 




D’autre part, l’indépendance de la superficie des plateaux pour chaque sous-bassin aux 
phénomènes de recharge et de ruissellement peut présumer d’un impact, si non négligeable, 
très hétérogène des parcelles agricoles et des zones urbaines développées sur ces étendues. 
Pour les écoulements de base, la distinction entre écoulement lent et écoulement retardé est 
assez difficile à percevoir avec cette représentation puisque les deux paramètres sont corrélés 
entre eux. Tous deux sont proches des proportions de vallée, versants et zones humides 
riveraines, ce qui pourrait porter à croire que ces deux types d’écoulement sont impactés par 
les mêmes facteurs. Néanmoins, on peut émettre l’hypothèse que l’écoulement retardé a une 
corrélation plus forte avec les zones humides riveraines donnant à ces milieux une 
caractéristique de zone « éponge » permettant de ralentir l’écoulement de l’eau et de la 
stocker très temporairement avant de la rendre à la rivière. L’écoulement lent serait, quant à 
lui, plus en relation avec les proportions de vallée et versants, laissant apparaitre un 
écoulement local. L’absence de corrélation visible entre la recharge de plateaux et les 
écoulements de base met en évidence les disparités des relations entre bassin d’alimentation 
topographique et bassin d’alimentation souterrain. Sur la plupart des stations situées en tête de 
bassin, la recharge varie énormément pour s’accorder avec les débits des rivières tandis que 
les proportions de plateau sont globalement homogènes. Les différences de débit des rivières 
s’expliquent principalement par des écoulements souterrains qui prennent leur source sur une 
tête de bassin et se déchargent dans une rivière d’une autre tête de bassin (i.e. tête de bassin de 
la Mérantaise, station 1 qui est connectée au Rhodon par les écoulements souterrains d’après 





















Figure 2-20 : Représentation des variables (a) et des stations (b) en fonction des dimensions 1 et 
2. Variabilité des paramètres retrouvée dans cette représentation à 69 %. 
a 
b 






Ce premier chapitre centré sur l’étude du comportement hydrologique des différents 
sous-bassins composant le bassin versant de l’Yvette amont nous a permis d’établir et de 
confirmer un certain nombre de caractéristiques hydrodynamiques. Dans un premier temps, 
en lien avec un contexte géologique et morphologique relativement constant, le bassin versant 
de l’Yvette possède une dynamique hydrologique assez homogène. Cependant, la position 
relative des zones urbaines par rapport aux stations hydrométriques implantées lors de notre 
étude semble impacter l’intensité de la réaction des rivières au droit des stations lors des pics 
de crue.  
L’ensemble du bassin est majoritairement tributaire des écoulements lents et retardés 
qui constituent en moyenne 70 % du débit annuel des rivières. Les STEP dont les écoulements 
sont très importants en particulier sur les têtes des sous-bassins deviennent négligeable sur les 
stations situées en aval du bassin de l’Yvette.  
La variabilité temporelle du bilan hydrologique obtenu grâce au modèle MOHYSE, 
bien que significative, est similaire pour l’ensemble des stations et ne montre aucun impact 
climatique sur les quatorze années modélisées. L’ensemble des variabilités temporelles suit 
globalement les variations de précipitations annuelles mais les facteurs climatiques 
prédominants sont en réalité la température de l’air et la répartition mensuelle des 
précipitations. Cependant, les valeurs absolues des variations spatiales des différents termes 
du bilan ont permis de mettre en évidence une disparité dans le régime hydrologique des sous-
bassins. Le Rhodon se distingue d’ailleurs de l’ensemble des affluents par sa quantité de 
recharge 30 % plus importante et son IEB plus élevé. Ces différences semblent être liées à des 
différences entre bassins versants topographiques et bassins versants souterrains qui ne se 
rejoignent majoritairement qu’au niveau des stations situées sur le cours principal de l’Yvette. 
Pour les autres stations, en particulier pour les stations 5 et 6 situées sur les têtes de bassin du 
Ru des Vaux, le schéma conceptuel n°2 où un même bassin topographique peut alimenter 
deux rivières est aussi la plus plausible. Dans tous les cas, la difficulté rencontrée par le 
modèle à simuler les décrues et à maintenir les débits d’étiage semble soutenir la vision 
conceptuelle n°3, qui prend en compte un stockage temporaire de l’eau sur les plateaux (i.e. 
dans les étangs et la nappe perchée) et une alimentation continue de la nappe par des 




réservoirs de plateau. La réalité du territoire doit sans aucun doute correspondre à un mélange 
de ces trois modèles mais les résultats obtenus ici avec MOHYSE, lui-même calé selon les 
schémas conceptuels 1 ou 2, restent satisfaisants dans l’ensemble. 
La comparaison des flux d’eau annuels avec l’occupation du sol a montré l’incapacité 
de relier les grands groupes d’occupation du sol aux éléments hydrologiques, chaque groupe 
étant en soi trop hétérogène pour n’engendrer qu’un seul type de réponse aux conditions 
climatiques. D’autre part, la comparaison des résultats des bilans hydrologiques avec la 
répartition des zones humides semble impliquer ces milieux à la dynamique hydrologique du 
bassin avec (i) les zones humides de plateaux en tant qu’aires de recharge privilégiées et (ii) 
les zones humides de vallée dans le soutien des débits de base et l’atténuation des crues par le 
stockage temporel des eaux de pluie.  
  














3 Décharge de la nappe en rivière  
à petite échelle – approche géochimique 
  









L’approche hydrologique développée dans le chapitre précédent a permis de mettre en 
avant les disparités entre les sous-bassins de l’Yvette amont tout en constatant l’importance 
du type de transit de l’eau (i.e. par les lignes de sources et par le lit de la rivière) qui alimente 
les rivières. Cependant, la résolution de cette approche est trop faible pour caractériser de 
façon précise les proportions relatives des deux types de décharge de la nappe en rivière. De 
plus, les zones humides présentes le long des cours d’eau peuvent avoir un impact sur la 
qualité de l’eau souterraine. Pour approfondir notre compréhension des relations nappe – 
rivière, nous nous sommes centrés sur le Rhodon, affluent de l’Yvette qui a été étudié en 
période d’étiage estival à l’aide de traceurs géochimiques et isotopiques (222Rn, δ18O, δ2H, 
δ13C et ions majeurs). Cette étude a été réalisée en période d’étiage estivale pour avoir un 
signal de nappe le plus distinctif possible en évitant toute dilution des traceurs par la pluie et 
donc permettre une localisation et une quantification des apports les plus précises possibles.  
Le Rhodon a été choisi pour plusieurs raisons : (i) sa forte contribution au cours principal 
de l’Yvette autant en termes d’eau que de nutriments (ii) les connaissances déjà acquises sur 
le système grâce aux études antérieures (Barbecot, 2006) (iii) l’apparente simplicité de son 
système sans affluent majeur, où la STEP située à la source de la rivière est facilement 
contraignable autant d’un point de vue physique que chimique et (iv) sa mauvaise qualité 
générale dans tous les suivis qualitatifs réalisés depuis 1997.  
Dans ce chapitre, nous verrons donc dans un premier temps comment la distinction des 
deux types de décharge de la nappe (i.e. par voie souterraine au niveau du lit de la rivière et 
par voie de surface au travers des zones humides) a été réalisée et quelles proportions ont été 
attribuées à chacun d’eux. Ces résultats sont présentés sous forme d’un article scientifique qui 
est actuellement soumis dans la revue internationale « Journal of Hydrology ». Puis seront 
discutés les facteurs qui peuvent impacter la qualité des flux de nappe et donc par 
conséquence la qualité des rivières, notamment le rôle joué par les zones humides riveraines.  
  




3.1 Déconvolution du signal de la nappe dans le Rhodon 
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Abstract: 
Headwater streams are highly dependent on groundwater discharge to maintain low flows 
during dry periods and to dilute pollutants. Groundwater discharge to rivers has two major 
flow paths, groundwater inflow directly from the aquifer and interflow, or shallow circulating 
groundwater inflow, which may travel through the riparian zone. The groundwater volumes 
flowing through the riparian zone are difficult to quantify, especially when wetlands are 
present. The objective of this research was to determine the proportion of groundwater, which 
discharges to the stream as interflow after transiting through riparian wetlands. A model based 
on 222Rn mass balance and on stream flow measurements was combined with measurements 
of phosphate (PO43-) and nitrate (NO3-) concentrations to quantify interflows in a small 
headwater catchment (26 km²), located in the southwest of the Paris Basin (France). This 
watershed is characterized by a waste water treatment plant (WWTP) at the spring of the 
stream and many small riparian wetlands along the stream. The large discrepancy in 222Rn 
activity between groundwater inflow and interflow renders the model sensitive to the 
separation of these two types of groundwater flow paths. The results show that 83 % of the 
river baseflow is derived from riparian wetlands. At the head of the stream, river water is 
characterized by high concentrations of PO43- and NO3- due to the WWTP effluent into the 
stream (13 and 21 mg.L-1 respectively). All groundwater paths are PO43- free and contribute to 
the improvement of stream water quality. The NO3- cycle is more difficult to constrain 
because of the spatial heterogeneity in concentrations in direct groundwater flows and in 
interflows. The results show that direct groundwater inflows are not sufficient to dilute stream 




NO3- concentrations. Interflows sampled in wetlands have NO3- concentrations that cannot 
contribute to improving stream water quality. The reduction of NO3- concentrations along the 
river could be due to diffuse water flow through the wetlands. The method developed here is a 
first step to better understanding factors that influence stream water quality; groundwater flow 
paths. The proposed approach could be applied in all headwater streams where riparian 
wetlands are well established. 
 
3.1.1 Introduction 
 Large rivers have been the focus of numerous studies, largely because many human 
activities depend heavily on these water resources (Billen et al., 2007a ; Smerdon et al., 2012 
; Wang et al., 2015). In comparison, small rivers in headwater catchments have received less 
attention, even though they can have an important impact on the quality of downstream rivers 
(Alexander et al., 2007 ; Wipfli et al., 2007). Different criteria are used to define a river 
catchment as a headwater catchment: the width of the channel (<1 m wide, Wipfli et al., 
2007), the catchment area (< 2 km²; Horton, 1945 in Adams et Spotila, 2005), the 
hydromorphological context (area that is higher than the area where debris flows are 
deposited; Uchida et al., 2005), and the Strahler stream order (<3; Meyer et al., 2007). Using 
this last criterion, more than 75 % of linear of rivers in France correspond to headwater 
streams, and their watersheds occupy more than 70 % of the country (Grivel et Caessteker, 
2015). Due to their small size, the vulnerability of headwater streams to pollution events is 
generally high, especially where human activities are intensive (e.g. agricultural and urban 
areas, etc.). Because of the landscape position of headwater streams, their stream flows can be 
highly dependent on groundwater discharge (Molenat et al., 2008), and they thus play a key 
role in diluting pollutants. Better understanding of groundwater inflow to headwater streams 
is essential to manage water resources and to constrain pathways of nutrients and pollutants 
(Atkinson et al., 2015). 
The connections between surface water and groundwater can vary significantly in both space 
and time (Sophocleous, 2002). Along the course of any given stream, they can vary from the 
stream feeding the aquifer to the stream receiving water from groundwater inflow (Atkinson 
et al., 2015). In temperate climates, groundwater is often the only source of stream water 




during low flow periods, and thus controls the quality of stream water. It is therefore 
important to quantify the spatiotemporal distribution of groundwater inflows to a river. Over 
the past decades, many experiments have been carried out to quantify flows between 
groundwater and surface water, using physical, chemical, and isotopic methods. Physical 
methods based on Darcy’s law (Landon et al., 2001) provide information on local flows in the 
vicinity of piezometers and take into account the longitudinal heterogeneity of groundwater 
inflows only in highly instrumented watersheds. In contrast, methods using tracers are 
integrative of all fluxes entering a stream section. A wide array of tracers has been developed 
to quantify groundwater inflows, including streambed water temperature (Becker et al., 2004 ; 
Briggs et al., 2012 ; Constantz, 2008), artificial tracers such as fluorescein or salt (Moore, 
2004b, 2004a), and isotopic tracers, such as 222Rn (Batlle‐Aguilar et al., 2014 ; Cartwright et 
Gilfedder, 2015 ; Cartwright et al., 2011 ; Cook et al., 2003 ; Lefebvre et al., 2015 ; Martinez 
et al., 2015), δ18O and δ2H (Meredith et al., 2009), δ13C (Meredith et Kuzara, 2012), and SF6 
(Cook et al., 2006). 222Rn is often used to investigate groundwater – surface water interactions 
because it is inert, ubiquitous, and can be easily measured both on-site and in the laboratory 
(Dulaiova et al., 2005 ; Lefebvre et al., 2013). Moreover, 222Rn diffuses rapidly to the 
atmosphere when it reaches surface water, and a large gradient exists between groundwater 
and surface water end-members (Cable et al., 1996 ; Cook, 2013). It is therefore a sensitive 
tool for the evaluation of groundwater discharge to rivers and streams.  
 In temperate climates, there is typically assumed to be direct contact between the 
aquifer and the river. However, groundwater often transits through the hyporheic zone 
beneath the streambed and the riparian zone before reaching the river (Figure 1-4). For many 
geochemical tracers, the hyporheic zone is a transition zone between groundwater and stream 
water end-members (Boulton et al., 2010 ; Winter et al., 1998). The hyporheic zone can be 
either a source (i.e. characterized by the production of 222Rn depending on sediment 
properties) or a sink (i.e. characterized by flow to the river water or decay) of 222Rn in 
groundwater before it is discharged to the stream. These processes have been documented in 
several studies (Batlle‐Aguilar et al., 2014 ; Cook et al., 2006). The hyporheic zone has been 
extensively studied over the last decade, because it is a highly reactive zone where water 
quality can be significantly altered. However, few studies have focused on the role of the 
riparian zone in the quantification of inflows and in the geochemistry of stream water at a 




watershed scale, especially when the riparian zone is occupied by wetland vegetation and 
soils. It is widely recognized that wetlands are important to the riparian ecosystem, providing 
habitats and food for a variety of species. They can often play a role in attenuating floods 
during high flows periods (Larocque et al., 2016) and in sustaining river flows during dry 
periods (Bullock et Acreman, 2003). In small rivers, riparian wetlands can also control the 
quality of groundwater before it discharges to rivers through biological activity (Ranalli et 
Macalady, 2010). The part of groundwater flowing in riparian wetland by both surface and 
subsurface is defined here by interflows (Figure 1-4). The water dynamics within a wetland 
can alter the isotope content of the flowing water. For example, when groundwater flows 
through a riparian wetland, a portion of the 222Rn can be degassed to the atmosphere due to 
the proximity of the interflow pathways to the surface. This must be considered in attempts to 
quantify groundwater discharge flow in rivers via wetlands at the watershed scale. 
The objective of this research was to more specifically develop the use of 222Rn as a 
groundwater tracer for small rivers in headwater catchments by including interflow received 
through wetlands. Stream water and its endmembers (i.e. groundwater, wetland seeps, and 
ponds) were sampled during low flows in September 2014. 222Rn and stream flow, measured 
in situ, were used to constrain a mass balance approach. Nitrate and phosphate ions were 
analyzed to assess spatial trends or patterns in the quality of stream water. The method is 
tested on a small watershed with a high density of riparian wetlands, intensive human activity, 
and well-known hydrogeological properties, located in the southwest of the Paris Basin 
(France). 
3.1.2 Study site 
 Located in the southwest of the Paris Basin, 15 km from Paris (France), the Rhodon 
stream is a headwater tributary of the Yvette River. With a course of approximately 10.5 km, 
it drains a watershed of 26 km² (Figure 3-1). By land use/land cover, the catchment is 30 % 
agriculture, 19 % urban areas, 41 % forest, and 10 % meadow, and is part of the Natural 
Regional Park of the Haute Vallée de Chevreuse (Figure 3-1a, European Union – SOeS, 
CORINE Land Cover, 2006; Büttner et al. 2007). Field crops (wheat, colza, and corn) and 
forests mainly dominate agriculture by deciduous trees, with oak-hornbeam forests and alder-
beech forests prevailing on hillslopes and in valleys respectively. Wetlands (Figure 3-1b) are 




composed of grasslands and humid forests. The main impact of urban areas on the water 
quality is from a waste water treatment plant (WWTP) located at the head of the stream. The 
WWTP is the source of the stream at present (Figure 3-1a) and treats waste water from 12 555 
habitants (data from INSEE, 2012). Water treatment follows the classical steps, with the 
separation phases (filtration and oil-water separation) followed by biochemical and chemical 
oxidation (by the addition of FeCl3). The WWTP effluents are monitored monthly and display 
a water chemistry dominated by dissolved organic carbon, ammonia, chloride, phosphate, and 
pesticides (WWTP administration, pers. comm.).   
 
Figure 3-1 : Catchment of the Rhodon stream with (a) land use, and (b) wetland coverage 
represented; the dashed line corresponds to the cross section seen in Figure 3-2.    
The altitude of the catchment ranges from 78 to 165 m, and the altitudinal gradient varies 
from 18 % for the left bank (northeastern hillslope) to 10 % for the right bank (southwestern 
hillslope; Figure 3-2). The catchment is dominated by plateaus (68 %) while hillslopes and 
valleys cover 13 % and 19 % of the catchment area respectively. With a mean thickness of 




60 m and a saturated zone of approximately 40 m thick, the Fontainebleau sands aquifer 
sustains all streams of the upstream Yvette watershed (Rampon, 1965). The Fontainebleau 
sands aquifer is a well-known system on which many geochemical and hydraulic studies have 
been carried out (Bariteau, 1996 ; Corcho Alvarado et al., 2009 ; Corcho Alvarado et al., 
2007 ; Schneider, 2005). Composed of 99 % quartz, its hydraulic conductivity varies between 
10-6 and 10-4 m.s-1 (Schneider, 2005). Groundwater ages vary from few years to 300 -
 400 years (Corcho Alvarado et al., 2007). The Fontainebleau sands are overlain by a thin 
layer of the altered Beauce Formation, composed of millstone and clay (Ménillet, 1988). 
Oligocene and Eocene marls form the lower boundary of the aquifer. In the valley, there is a 
heterogeneous layer of colluvium with low permeability on which the riparian wetlands are 
found. 
 
Figure 3-2 : Cross section of the Rhodon catchment with its hydrogeological context from the 
geological map 1/50000 of Rambouillet (BRGM, 1975).  
 The width of the Rhodon channel varies between 1.3 and 3.7 m, whereas measured 
depths vary between 0.07 and 0.37 m (Table 1). The annual mean discharge at the outlet is 




0.19 m3.s-1. At low flows, the mean discharge of 0.070 m3.s-1 is mainly contributed by 
groundwater, while the WWTP contributes 10 % of the total flow. Indeed, the WWTP has a 
mean annual daily discharge of 0.022 m3.s-1, and at low flows this decreases to 0.016 m3.s-1. 
The WWTP flows have a daily cycle, varying ± 30 % around the daily mean value. The flow 
dynamic is classical for a temperate oceanic climate, with high flows during winter and low 
flows during the summer period (Figure 3-3a). The system responds rapidly to precipitation 
events, with only 3-5 days necessary for the streamflow to return to baseflow conditions 
(Figure 3-3b), with the daily variation in baseflow due to the daily cycling of the WWTP 
discharge. During the sampling campaign, the WWTP flow was only 0.006 m3.s-1, likely 
corresponding to the minimum flow rate of the day. The regional piezometric map indicates 
general groundwater flow from West to East (Rampon, 1965). In the NW to SE-oriented 
catchment, the local flow directions of the right hillslope follow the regional trend, whereas 
the local flow directions of the left hillslope are in the opposite direction. Comparison 
between the geological and the piezometric maps highlights that in the first 2 km of the 
stream course, the groundwater level is few meters below the streambed. However, from the 
spring to 1.5 km, the streambed is not – or is poorly – connected to the aquifer due to clay 
formations. Between 1.5 and 2 km, the stream feeds the groundwater. From 2 km to the 
outlet, the aquifer flows into the river and the streamflow increases without the presence of 
any major tributary. 
Along the course of the stream, evidence of groundwater seepage from springs sustaining the 
presence of wetlands has been observed in 40 locations. These flows occur as a result of the 
slope break between the hillsides and the valley, where groundwater flow is blocked by the 
low permeability colluviums (Figure 3-2). Most of these flows cannot be measured precisely 
because they are diffuse or characterized by very low flow rates (Q ≤ 0.002 m3.s-1). The 
groundwater flow transiting in the wetlands can flow on the surface as overland flow, or 
immediately below the surface in the wetland as diffuse flow, as describe by Dahl et al. 
(2007). Because these flow paths are usually difficult to distinguish (and sometimes both are 
present), they are considered together here as interflows. Moreover, a few ponds have been 
created in the valley in the past centuries to drain the wetlands. These ponds are sustained by 
the aquifer and generally discharge into the stream. Among them, three ponds have significant 




discharge flows that have to be taken into account as interflows in the modeling approach (see 
Figure 3-1). 
 The climate throughout the study area is oceanic and temperate, the mean annual 
precipitation is approximately 700 mm, and the mean annual temperature is approximately 
10.5°C (Météo_France, 2014). Recharge generally occurs between November and March 
(Schneider, 2005). The estimated recharge rate ranges between 100 and 150 mm.yr-1 (Corcho 
Alvarado et al., 2007 ; Schneider, 2005). 
 
Figure 3-3 : Rhodon stream hydrograph at the Saint-Rémy-les-Chevreuse outlet: (a) 
precipitation from December 2012 to March 2015, and (b)  precipitation and discharge during 
the field work between August and September 2014. 
3.1.3 Material and methods 
•  Field work 
The field sampling campaign took place September 8-9 2014, during low flows after two 
weeks without any rain events (Figure 3-3b). From the spring to the outlet, 14 stations were 
sampled in one day (Figure 3-4). To constrain the 222Rn activity of groundwater discharging 




through the streambed, six ceramic cups (SDEC, model SPS 200) were installed in the 
streambed at 1 m depth. Each ceramic cup collects 500 mL of water, which were used for 
222Rn and anion analyses.   
 
Figure 3-4 : Sampling stations along the Rhodon stream. 
At each station, stream flow, 222Rn, pH, electrical conductivity (EC), and water 
temperature were measured, and water samples were taken for alkalinity and anion analyses. 
Flow rates (Q) were measured with the velocity-area method using a micro-velocimeter 
(Sebahydrometrie; error between 5 and 10 %). EC (normalized at 25°C), pH, and temperature 
were measured with portable electrodes (WTW 330i; error of 10 μS.cm-1, 0.05,  and 0.1°C 
respectively).222Rn activity (mean error 5 %) was measured with a portable Rad-7 counter, 
coupled with a Rad-Aqua degassing cell, produced by Durridge (Dulaiova et al., 2005), 
except for groundwater that was sampled in 250 mL glass bottles and measured with liquid 
scintillation counting at the GEOTOP Laboratory (UQAM ) in Montreal (Canada). Water was 
sampled using a pump (SDEC, 12V mini-twister pump) submerged in the middle of the 
stream section, and samples were stored in 10 mL glass bottles without headspace for δ18O 
and δ2H analyses, and in 60 mL Nalgene bottles for major ion analyses. The second day of the 
campaign, the six largest tributaries (with Q < 0.002 m3.s-1) and the outlets of the three ponds 
discharging into the stream were sampled following the same protocol as for the first day. The 
discharge of the ponds was measured using the same method as that used for stream flow. 18O 
and 2H contents were measured with a Laser Water Isotope Analyzer (OA-ICOS, LGR 




DLT100) at the GEOPS laboratory, France (errors: 0.2 ‰ for δ18O and 1 ‰ for δ2H). Anion 
concentrations (NO3- and PO43-) were measured by liquid chromatography (Dionex ICS-1000; 
error < 10 %) at the GEOPS laboratory.  
• Modeling approach 
The 222Rn modeling approach has previously been well constrained for large and small rivers 
using the equation of (Cook et al., 2003) : 
                               Équation 23
   
Where:  
Q is the stream flow rate (m3.day-1), c is the radon activity within the stream (Bq.m-3), x is the 
distance in the direction of flow (m), ci is the radon activity in groundwater (Bq.m-3),  I is the 
groundwater inflow per unit of river length (m2.day-1), w is the mean width of the stream (m), 
E is the evaporation rate (m/day), k is the gas transfer velocity of radon (m.day-1), ca is the 
radon within the atmosphere (Bq.m-3), d is the mean depth of the stream (m), λ is the 
radioactive decay constant (day-1), h is the thickness of the hyporheic zone (m), θ is the 
porosity, γ is the radon production rate within the hyporheic zone (Bq.m-3.day-1), and λth is the 
mean residence time in the hyporheic zone (day-1). 
 
In this study, evaporation and water fluxes from the hyporheic zone have been 
removed from the equation. Stream evaporation has been ignored, because this process is 
generally not significant in a temperate oceanic climate. This is consistent with the 
longitudinal evolution of the stable isotopes of water in the river, which does not show any 
evaporation pattern (Figure 3-5). While in previous studies, the possible 222Rn production in 
the direct groundwater inflow from the hyporheic zone was not measured in situ (Cook et al., 
2006 ; McCallum et al., 2012), it is implicitly considered here through the use of specific 
sampling in ceramic cups within the river bed. The hyporheic zone contribution in terms of 
Rn is taken directly into account in the activity of the groundwater (ci).      





Figure 3-5 : Isotopic compositions of stream water and wetlands water. Error bars correspond 
to the analytical uncertainty at 1σ. The purple line corresponds to the evaporation trend of the 
wetland samples. The global meteoric line (black line) is defined by Craig’s equation (Craig, 
1957), whereas the local meteoric line (dashed black line) has been obtained from 12 years of 
fortnightly data collect at the GEOPS laboratory (Barbecot F., pers. Comm). 
To represent flow within wetlands, a new parameter was added to the equation. To do this, 
groundwater inflow was divided into direct groundwater inflow (DGI) and interflow (IF) 
(Équation 24).  
𝒅𝒅𝑸𝑸𝒄𝒄
𝒅𝒅𝒅𝒅
= 𝒒𝒒𝑫𝑫𝑫𝑫𝑰𝑰 ∗ 𝒄𝒄𝑫𝑫𝑫𝑫𝑰𝑰 + 𝒒𝒒𝑰𝑰𝑭𝑭 ∗ 𝒄𝒄𝑰𝑰𝑭𝑭 + 𝑫𝑫(𝒄𝒄𝒂𝒂−𝒄𝒄)∗𝒘𝒘𝒅𝒅𝒑𝒑 − 𝒅𝒅𝒘𝒘λ𝒄𝒄     Équation 24 
Where: 
qDGI is the direct groundwater inflow to the river (m2.s-1), qIF is the interflow (m2.s-1), the sum 
of the qDGI and  qIF  represents the total groundwater inflow to the river, as measured during 
the sampling campaign, cDGI is the radon activity in the direct groundwater inflow to the river 
(measured in the ceramic cups; Bq.m-3), 𝑐𝑐𝐼𝐼𝐼𝐼 is the radon activity in the interflow at the 
wetland outlet (measured at the outlets of the largest tributaries, represented by green triangles 
in Fig. 5; Bq.m-3), D is the diffusion coefficient of radon (m².s-1), and dl is the thickness of the 
diffusive layer (m). 
  
Here, the gas transfer velocity, k, is replaced by the ratio D/dl in order to better 
constrain the degassing process. Indeed, k has a wide range of values depending on several 
parameters, such as the diffusive coefficient of the gas considered (D), the wind velocity, and 
the turbidity of the stream water. Since the 222Rn diffusive coefficient, D, is known for water 




temperature from 0°C to 30°C (Broecker et Peng, 1974), it has been easily included in the 
equation. All other parameters influencing the degassing rate were accounted for in the 
thickness of the diffusive layer (dl), and are as described in Équation 23.  
The sets of parameters used in the simulation are listed in Tables 1 and 2. 222Rn activity in 
groundwater has been measured in situ at different sites (purple stars in Figure 3-4), and the 
average value is used as cDGI. 222Rn activity in the interflow has also been measured at several 
sites (green triangles in Figure 3-4), and the average value is used as cIF. The thickness of the 
diffusive layer is set to 3.21 10-5 m (i.e. the value found for a very similar small river of 
northern France, Lefebvre et al., 2015). Finally, the stream is discretized into thirteen reaches 
determined by the sampling stations, which have been further discretized into 20 m 
subsections for calculation purposes.  
 
Table 1 : Set of parameter used for the modeling approach 
Parameter Symbol Value Units Source of data 
A222Rn of baseflow CBF 21200 Bq.m-3 measured 
A222Rn of interflow CIF 2310 Bq.m-3 measured 
Diffusion coefficient of 222Rn D 1.10E-09 m2.s-1 from Broecker and Peng 1974 
A222Rn of the atmosphere Ca 0 Bq.m-3 from Cook et al., 2003 
Thickness of the diffusive layer d 3.21E-05 m from Lefebvre et al., 2015 
River width w see table 2 m measured 
River depth de see table 2 m measured 
Radioactive decay constant of 222Rn λ 2.09E-06 s-1   
 
The model is calibrated to reproduce the longitudinal profiles of the overall stream flow and 
222Rn activity in the stream using the chi-square (χ2) as a calibration objective (Équation 25). 
Because both qDGI and qIF are unknowns in Équation 23, the calibration parameter is the ratio 
of these two parameters for each stream segment.  
𝝌𝝌𝟐𝟐 = ∑ (𝑽𝑽𝒎𝒎−𝑽𝑽𝒔𝒔)²
𝒆𝒆
                                                                                                                                     Équation 25 
where: 
Vm is the measured 222Rn activity in the stream (Bq.m-3), Vs is the simulated 222Rn activity in 
the stream (Bq.m-3), and e is the standard error of the measurement (Bq.m-3). 
 




A sensitivity analysis of the model to variations in the qDGI, qIF, and cDGI parameters 
was performed with different combinations of the parameters, varying each from -50 % to 
+50 % of the best fit value. 
3.1.4 Results 
• Flow rates, water chemistry, and 222Rn activity 
 From the spring to the outlet, stream flow increases from 0.006 m3.s-1 to 0.079 m3.s-1 
(Figure 3-6a). These flow rates correspond to a WWTP input equal to 5 % of the total stream 
flow, with groundwater contributing the remaining 95 %, from which 7 % corresponds to 
ponds. The streamflow measurements show that there are two major groundwater contribution 
areas along the stream: between 2.4 and 4.5 km, and between 9 and 10.5 km. In the stream, 
the 222Rn activities vary between 0 and 2.31 103 Bq.m-3. A 222Rn peak marks the first 
contributing section, indicating a substantial local discharge of direct groundwater through the 
riverbed (DGI). This corresponds with the direct connection between the aquifer and the 
streambed observed on the geological map. The second section has lower 222Rn activities, in 
agreement with a subsurface inflow at the boundary between the base of the aquifer and the 
impermeable marl layer. 
The substantial groundwater inflow in the first section is well illustrated by the EC and pH 
profiles (Figure 3-6b). The WWTP effluent has high EC and pH values (EC 1250 μS.cm-1, 
pH 7.8; Table 2). The decrease of these two parameters indicates the dilution of the WWTP 
signal by groundwater inflow until a plateau at 700 μS.cm-1 for the EC at 4 km from the 
spring. The minimum pH (7.7) is reached before a plateau at 8.1. This plateau is related to the 
equilibrium trend with the atmospheric CO2 partial pressure (Lefebvre et al., 2015).  





Figure 3-6 : Longitudinal profiles of (a) stream flow (grey diamonds) and 222Rn activity in the 
stream (blue triangles), and (b) the electrical conductivity (purple circles) and the pH (red 
squares) of stream water. Grey boxes correspond to the most substantial groundwater 
contribution areas.  
Nitrate concentrations vary from 12 to 24 mg.L-1 in the stream, whereas PO43- concentrations 
vary from 0 to 13 mg.L-1 (Table 2). The results show generally high NO3- concentrations in 
the water samples from the ceramic cups (direct groundwater inflow; 0 to 28 mg.L-1) and 
from the outlet of six groundwater seepages into riparian wetlands (interflow; 15 to 41 mg.L-
1). From the spring to 6 km downstream, NO3- concentrations remain constant. From 6 km to 
the outlet, a slow decrease of NO3- concentrations can be observed. This is consistent with the 
evolution of direct groundwater inflows, which has low NO3- in this second part of the stream. 
Conversely, the PO43- dynamic in the catchment is clearer. Except for one sample, 
groundwater samples and interflows samples are PO43- free. In the first four kilometers of the 




stream, the large decrease in PO43- concentrations in the stream is due to groundwater 
dilution. Between 4 km from the spring and the outlet, no PO43- is measured in the stream at 
all.  
Table 2 : Physio-chemical measurements of sampled stream sites 
ID Distance from the spring pH 
CE (norm. 
25°C) T Q 
222Rn NO3- PO43- δ2H δ18O w dl 
  km   μS.cm-1 °C m3.s-1 Bq.m-3 mg.L-1 ‰ m m 
S1 0 7.8 1249 20.3 0.006 0 12 13 -45.2 -6.3 1.8 0.17 
S2 1.5 8.3 1230 17.6 0.004 0 21 12 -43.8 -6.4 1.9 0.13 
S3 2.7 7.9 1067 15.4 0.010 1400 22 11 -44.5 -6.5 1.3 0.08 
S4 3.4 7.7 814 14.5 0.013 2310 19 7 -45.6 -6.6 1.3 0.37 
S5 4.0 7.7 737 15.3 0.036 1780 21 0 -44.5 -6.4 2.0 0.19 
S6 4.3 8.0 735 15.4 0.034 809 23 2 -46.3 -6.5 1.9 0.07 
S7 4.9 8.0 707 15.8 0.051 496 19 0 -45.8 -6.6 1.3 0.11 
S8 5.6 8.1 708 16.8 0.046 377 21 3 -47.0 -6.7 1.9 0.25 
S9 6.4 8.0 698 16.9 0.041 335 19 0 -46.0 -6.6 2.9 0.18 
S10 7.3 8.1 696 17.5 0.048 297 18 0 -46.4 -6.6 2.8 0.25 
S11 8.0 8.0 693 17.7 0.042 267 17 0 -45.2 -6.6 2.5 0.37 
S12 8.5 8.1 696 17.8 0.049 306 17 0 -45.1 -6.6 2.1 0.27 
S13 9.3 8.1 701 17.7 0.066 120 17 0 -45.8 -6.6 3.7 0.13 
S14 10.5 8.2 711 17.5 0.079 223 19 0 -44.9 -6.6 2.8 0.19 
 
Table 3 : Physio-chemical measurements of interflows and sampled direct groundwater flows 
ID Distance from the spring pH 
CE (norm. 
25°C) T Q 
222Rn NO3- PO43- δ2H δ18O 
  km   μS.cm-1 °C m3.s-1 Bq.m-3 mg.L-1 ‰ 
IF1 2.7 8.1 695 14.6 n.d 200 15 0 -47.9 -7.1 
IF2 3.1 7.4 534 12.1 0.001 7800 23 0 -45.6 -6.9 
IF3 3.8 8.0 626 14 n.d n.d 30 0 -46.4 -6.7 
IF4 4.0 8.1 599 13.2 0.002 300 41 0 -45.6 -6.6 
IF5 4.4 7.3 639 12.7 n.d 5700 28 0 -47.6 -7.1 
P1 3.7 7.7 708 15.9 0.002 2800 20 0 -44.5 -6.5 
P2 5.6 8.5 528 21.3 0.001 500 4 0 -41.3 -5.6 
P3 6.3 8.6 573 22.4 0.003 400 6 0 -34.3 -4.0 
B1 2.6 7.8 535 12.1 n.d 16475 23 0 -46.3 -6.5 
B2 2.6 7.9 602 13.5 n.d 35474 28 0 -42.1 -5.8 
B3 3.2 7.1 511 15.5 n.d 20864 0 0 -49.1 -7.3 
B4 4.3 7.6 560 15.8 n.d 19739 4 4 -49.8 -7.2 
B5 4.7 7.2 542 13.5 n.d 21366 5 0 -46.6 -7.0 
B6 7.9 7.8 634 15.2 n.d 13180 4 0 -50.2 -7.3 





• Modeling results 
 Results show that proportions of 83 % of the groundwater inflowing as interflow and 
17 % of the groundwater inflowing from the aquifer minimizes the χ2 criterion (Figure 3-7). 
In the first contributing section, 66 % of the groundwater inflow comes from direct flow and 
34 % comes from interflow. However, changes occur rapidly at the end of the section (after 
3.3 km), with 85 % of the groundwater inflowing from interflow and 15 % from the aquifer. 
Between 5 and 9 km from the spring, there is only a slow increase of stream flow, with the 
discharge of two ponds, the first located upstream, at 4 km from the spring. The contributions 
of these three ponds correspond to 7 % of the total inflow over the entire catchment. Created 
by human activities because of the high groundwater discharge in the riparian zones, the 
ponds are continuously supplied by groundwater and have a similar signature to the interflows 
observed in the riparian wetlands. In the second contributing section, 98 % of groundwater 
discharge comes from interflows. This result is consistent with the fact that in this area, the 
streambed is at a lower altitude than the base of the aquifer. Groundwater discharge can only 
occur by springs at the limit between hillslopes and wetlands. 





Figure 3-7 : Measured and simulated 222Rn activities along the stream (a), and measured flow 
rates, with modeled direct groundwater contribution (baseflow) to the river and interflow (b). 
Error bars represent 1σ error from the analytical and field methods.  
3.1.5 Discussion 
• Model sensitivity to 222Rn activities and groundwater inflow 
The good fit between the measured data and the model results (Figure 3-7) supports the 
proposed conceptual model of the system, with a bimodal discharge of groundwater by (i) 
direct groundwater inflow and (ii) interflow as a meaningful solution with regards to the 
geomorphological context, the distribution of wetlands, and the large amount of groundwater 
seepage. However, the modeling approach could be improved by testing some of the 
underlying assumptions and implementing complementary investigations. For example, the 
diffusion process, which is assumed here to have a constant velocity along the stream, could 
be better constrained using an artificial tracer test, such as SF6 injection (Cook et al., 2006). 
Another source of uncertainty is the part of interflow that transits through the wetland 




sediments (i.e. diffuse flows). Here, it is assumed that this flow is negligible because of the 
low sedimentary permeability and the large amount of seepage in the wetland surface. 
However, if the diffuse flow path becomes significant, the modeling results could be affected 
because the 222Rn activity of water inside the wetlands will be higher than that of the seepage. 
In this case, it would be useful to instrument a riparian wetland with mini-piezometers to test 
the sediment permeability, and to model a range of possible contributions to the diffuse flows 
in the total interflows.   
To determine the sensitivity of this approach, simulations were repeated for different values 
of cDGI, cIF, and qDGI for a constant total groundwater inflow. These variables were changed 
one-by-one from -50 % to + 50 % of the best fit values. The χ2 was recalculated for each 
variation of the three parameters following model optimization (Figure 3-8a). The best 
contribution of direct groundwater inflow calculated with the different sets of cIF and cDGI is 
illustrated in figure 3-9b.  
 
Figure 3-8 : Sensitivity analysis of the model: (a) evolution of the χ² with respect to the variation 
of cDGI, cIF and qDGI, and (b) evolution of the proportion of the direct groundwater contribution 
in the optimized simulations with varied cDGI and cIF.  




This analysis shows that slightly varying each parameter (± 10 %) does not significantly 
influence the modeling results (Figure 3-8). Because cIF is almost ten times smaller than cDGI 
(cDGI/cIF = 9.18), varying these parameters has only a small impact on the quality of the 
modeling results compared to qDGI (Figure 3-8a). This is true even though the total inflow 
from direct groundwater flow is much smaller than that from interflow. From the 
measurements on the ceramic cup samples, cDGI has been found to vary between -35 % and 
+35 % around the mean value used in the model. This range of cDGI variation is offset by the 
variation of qDGI, which ranges between 12 % and 23 % of the total stream flow. The best-fit 
value of qDGI is then 16 % ± 6 %. With error between 5 and 10 % for the stream flow 
measurements, the model results are considered to be accurate and reliable.  
From this sensitivity analysis, it appears that (i) a variation of 10 % for each parameter does 
not affect the calibration results, (ii) the modeling approach is not very sensitive to cIF and 
cDGI variations, (iii) a fluctuation of 30 % in cBF generates a 4 % variation in groundwater flow 
assigned to qBF, and (iv) the model error on the qDGI calculation resulting from the spatial 
variations of cDGI is on the same order of magnitude as the errors of stream flow 
measurements.    
• Link between groundwater inflow and the quality of stream water 
Along the stream, a net improvement in water quality is observed (Figure 3-9). 
Although the WWTP effluent at the spring is generally enriched in both PO43- and nitrogen 
compounds, the combination of direct groundwater inflow and interflow allows for a rapid 
dilution of PO43-, although the decrease in NO3- concentrations is less dramatic. Analytical 
results of direct groundwater inflow and interflow samples show that neither of these flows 
has PO43- above the detection limit (i.e. a proxy for none), whereas their NO3- concentrations 
continue to vary along the stream (i.e. from 0 to 42 mg.L-1, reflecting characteristics of the 
catchment (Table 3).  
The variability in direct groundwater inflow chemistry could be attributed to several factors. 
First, the variability of groundwater quality discharging to the stream may be due to the range 
of residence times from the top to the base of the saturated aquifer (Corcho Alvarado et al., 
2009). It is assumed that groundwater pollution by nutrients is recent, and that water more 
than 100 years old (i.e. older than the development of intensive agriculture) will be poor in 




nutriments. Another explanation of this variability could be the diversity of land uses in the 
watershed. Indeed, agricultural zones (mainly traditional, with less than 2.5 % of the area 
managed with organic practices), developed rural areas (with road networks and private yards 
or gardens), urban areas, and natural zones will leach different amounts of nutrients and 
pollutants into groundwater (Billen et al., 2007b ; Garnier et al., 2014).  
NO3- concentrations of interflows measured here vary from 14.5 to 42 mg.L-1 
(Table 3). This is likely explained by the spatial heterogeneity of flows in riparian wetlands 
(Hefting et al., 2006). Flow can occur either through wetland sediments as diffuse paths or as 
water seeping at the surface of the wetland as an overland flow path. The large range of 
denitrification rates within wetlands reported in the literature is explained by the variability of 
wetlands properties and structures, such as organic matter contents and hydraulic conductivity 
(Hattermann et al., 2006). The best conditions for a high denitrification rate are (i) anaerobic 
conditions, (ii) pH values between 5.5 and 8, and (iii) a large amount of electron donors as 
organic matter (Rivett et al., 2008). Moreover, the slower the transit of the water, the higher is 
the degree of NO3- removal. Measurements performed in wetland pore water show neutral pH 
(between 6.8 and 7.4) and no NO3-, which reflect denitrification processes. In wetlands where 
there are many groundwater seeps, the efficiency of NO3- removal decreases significantly 
(Ranalli et Macalady, 2010). Denitrification processes may therefore not significantly affect 
seepage water. Here, with a mean NO3- concentration of 27 mg.L-1, interflow does not seem 
to improve the N-quality of the stream. Obviously sampling major overland flows in wetlands 
does not represent the total quality of the interflows discharging into the stream. Results are 
consistent with the proportions of inflows optimized in the model, where the improvement in 
stream water quality, considering NO3- and PO43-, cannot only be due to direct groundwater 
inflow to the river. It seems that diffuse flow paths through wetland sediments must have an 
impact on the water quality. Further investigation is needed to quantify the proportion of 
interflow, which follows this path before discharging into the stream. 
The evolution of stream water quality could also be explained by processes in the 
hyporheic zone. Indeed, many studies have shown that denitrification can occur in hyporheic 
zones (Buss et al., 2009 ; Harvey et al., 2013 ; Zarnetske et al., 2011), and that hyporheic 
exchanges with stream water can be much higher than exchanges between groundwater and 
stream water (see review of Cranswick et Cook, 2015). Vertical profiles within the streambed, 




such as described by Cranswick et al. (2014), could help to solve this issue, at least in the 
second part of the stream course studied here. 
 
Figure 3-9 : Measured nitrate (blue circles) and phosphate (orange diamonds) concentrations in 
the stream as a function of the distance of the spring (i.e. of the WWTP). 
3.1.6 Conclusion 
The objective of this research was to quantify the proportion of groundwater that 
discharges into a stream as interflow, after transiting in riparian wetlands. To attain this 
objective, a 222Rn mass balance model was used to differentiate interflow from direct 
groundwater flow, and to calculate their respective proportions in a small headwater basin 
located south of Paris (France). The assessment of nutrient (PO43- and NO3-) spatial 
distributions allowed the role of groundwater flow paths on the evolution of stream quality to 
be determined. However, because of their importance in water resource management and in 
pollution prevention, the quantification of groundwater discharge and the distinction of the 
different flow paths are themselves essential.  
The combination of stream flows and 222Rn activities provides an overview of 
interflow and direct groundwater inflow to the river with a satisfactory spatial resolution. The 
results show that 83 % of groundwater inflow to the Rhodon stream is from interflows 
flowing through riparian wetlands. It is then demonstrated that disperse wetlands are of great 




importance for river flow quality. Although direct groundwater inflow predominates in the 
upstream part of the first contributing section, it rapidly becomes less important relative to 
interflows. These results illustrate the complexity of water and nutrient dynamics in a 
headwater catchment area, despite its small size and quite simple geological context. 
This study shows the importance of constraining groundwater flow paths in order to 
manage watersheds from small to large scales. However, some issues remain to be addressed 
in quantifying the proportion of interflows, which flow through wetlands sediments as diffuse 
flows, where contaminant concentrations can be attenuated by redox processes such as 
denitrification. The method described in this paper can be used in other small streams in 
headwater contexts, where the bimodal discharge of groundwater is related to the presence of 
a large amount of riparian wetlands. Moreover, the explanation of the real impact of diffuse 
flows requires further investigation, including the implementation of piezometers inside 
wetlands to collect water and measure nutrients concentrations and redox potential at different 
depths. 




3.2 Les zones humides 
 
Les zones humides sont présentes en grand nombre sur les zones riveraines du Rhodon 
(chap. 3.1 ; Figure 3-1). Des forêts humides (aulnaies-chênaies) et des roselières se trouvent 
majoritairement en rive gauche tandis que la rive droite plus large est principalement 
constituée de prairies humides. La modélisation a permis de déterminer que sur les 95 % du 
débit du Rhodon issu des eaux de nappes, 83 % de l’eau transite par les zones humides (i.e. 
79 % du débit total de la rivière), ce qui renforce l’intérêt d’étudier l’évolution de la qualité de 
l’eau au sein de ces milieux. La méthodologie communément utilisée pour étudier les flux 
dans les zones riveraines est d’équiper des transects perpendiculaires à la rivière avec des 
piézomètres (Banaszuk et al., 2005 ; Hefting et al., 2006 ; Jacks et Norrström, 2004). Cette 
méthodologie, plus souvent employée pour étudier une seule zone humide en particulier est 
très peu appliquée à l’échelle d’une rivière entière car cela nécessiterait une instrumentation 
trop lourde. Afin d’obtenir une information, même sommaire, tout au long du cours d’eau, la 
démarche suivie a donc été optimisée pour donner une première image de l’activité des 
milieux humides avec un minimum de points étudiés.  
3.2.1 Caractéristiques des sites étudiés 
• Localisation, profils sédimentaires et instrumentation 
Seule la rive gauche a été instrumentée suivant des transects perpendiculaires à la 
rivière. En effet, le nombre de résurgences y est plus important et le fond de vallée y est plus 
étroit, ce qui mène probablement à des temps de séjour de l’eau souterraine plus courts 
(Figure 3-10). De plus, la dissymétrie du fond de vallée du Rhodon, typique de l’évolution des 
rivières en rive gauche de l’Yvette, a déjà été constatée d’un point de vue topographique 
(chap 3.1 ; Figure 3-2). Au niveau hydrogéologique, une étude portée sur la prairie humide de 
la Gravelle, située en rive droite du Rhodon, a permis de mettre en évidence la présence de 
plusieurs mètres de colluvions argileux imperméables au-dessus de l’aquifère (Gillon, comm. 
pers.). La nappe est donc captive sur ce côté de la rivière, limitant l’interaction entre la zone 
humide alimentée par des résurgences en amont et la nappe. En rive gauche, les profils 
sédimentaires réalisés ont permis de constater que les sédiments argileux étaient peu épais (en 
général entre 1 et 2 m) et que le battement de nappe, marqué par des taches d’oxydation 




ferrique rouges, était bien visible sur les premiers décimètres de sédiments (Figure 3-11). Les 
zones humides sont donc alimentées par les eaux souterraines dont le niveau piézométrique de 
la nappe atteint la zone racinaire des plantes qui s’y développent. L’épuration de ces eaux 
souterraines par les milieux humides est donc tout à fait plausible dans ce type de contexte. 
 
Figure 3-10 : Localisation des transects instrumentés sur le bassin du Rhodon 
 
Figure 3-11 : Logs des milieux humides en rive gauche du Rhodon au niveau des transects (a) 3, 
(b) 5, (c) 7 et (d) 9  
0 0 0 0
20 20 20







108 106 115 Fine couche argileuse











niveau d'eau de nappe initial




sableux gris de plus 
en plus clair et de 
plus en plus humide 
en profondeur avec 




sableux avec oxydes 
Sédiment organo-
minéral argilo-
sableux avec oxydes 
de fer et gros 
morceaux de bois 
dans le sédiment




séd. marron plus clair 
avec tâches d'oxydes 
de fer 




sédiment + gris + 
sableux avec oxydes 
sédiment + sableux + 
vert avec oxydes de 
fer
sédiments sableux 





humide avec tâches 
d'oxydes de fer de 
Sable gris clair avec 
peu d'argiles, oxydes 
sable gris clair avec 
grains noirs
sable gris-vert avec 
morceaux de bois et 
grains noirs




argile grise grogée 
d'eau avec de plus en 




séd. marron un peu 
plus argileuse avec 
tâches d'oxydes et 
micas
sédiment argilo-
sableux beige avec 
argile grise avec 
beaucoup d'oxydes
argile grise "en bloc"




Les deux transects situés le plus en amont (T1 et T2) ont été implémentés afin de 
connaître la qualité de l’eau de nappe locale sans modification possible par les milieux 
humides puisqu’aucune zone humide n’est présente dans le secteur. Ils ont donc été équipés 
d’un piézomètre d’1 m de profondeur, situé au niveau de la rupture de pente, et d’une bougie 
poreuse dans le lit de la rivière à 1 m de profondeur. Les profils T3 à T9 ont quant à eux 
permis d’étudier l’épuration de l’eau souterraine lors de son transfert au sein des milieux 
humides. Au piézomètre et à la bougie poreuse a été ajouté pour chaque transect un drain dans 
la partie aval de la zone humide à 0.5 m de profondeur (Figure 3-12). Parmi ces transects, 
deux d’entre eux (les transects 5 et 9) ont été équipés d’un piézomètre supplémentaire sur la 
berge pour récupérer l’eau plus en profondeur à la sortie de la zone humide. Suite à des 
problèmes d’implémentation, le transect 4 a été abandonné. Les résultats présentés ici 
regroupent donc les huit transects restants. L’ensemble des sites a été échantillonné en mai et 
septembre 2014 pour étudier les variations spatio-temporelles de la qualité des flux d’eau. 
 
 
Figure 3-12 : Coupe schématique des deux types d’instrumentation des transects avec zone 
humide sur la rive gauche du Rhodon. Piézo amont et Bougie poreuse ont été implantés sur tous 
les transects, Piézo aval sur les transects 5 et 9 uniquement et Drain sur les transects 3 à 9. 
 
• Variations piézométriques de la nappe entre mai et septembre 2014 
D’amont en aval de la rivière, la profondeur de la nappe dans les piézomètres situés 
proches de la rupture de pente entre le versant et la vallée varie entre 0.15 m et 0.72 m 




(Tableau 3-1). Cette évolution non linéaire spatialement est principalement due aux variations 
locales de la topographie avec un fond de vallée beaucoup plus pentu au niveau des transects 
3 et 7 que sur les autres sites. Ces faibles profondeurs expliquent les résurgences visibles tout 
le long de la vallée et la présence de milieux humides soutenus par des écoulements peu 
profonds. Pour chaque transect, la profondeur de nappe augmente significativement de 
l’amont vers l’aval de 0.50 à 1.5 m (cf. piézomètres implantés à 2 m des berges sur les 
transects 5 et 9). Le Rhodon, souvent très encaissé avec des berges supérieures à 1.5 m, 
impose sa charge à la nappe qui, de ce fait, s’enfonce en profondeur. Les berges immédiates 
du Rhodon sont donc sèches, et les zones humides se sont développées là où le niveau de la 
nappe est au plus près de la surface du sol.  
Tableau 3-1 : Profondeur de la nappe dans les piézomètres avant chaque campagne de 
prélèvement 
  Nom zeau (mai) zeau (sept) 
    m 
piézomètres amont P1 0.39 0.39 
  P2 0.28 0.28 
  P3 0.71 0.72 
  P5 0.29 0.34 
  P6 0.36 n.d 
  P7 0.72 0.73 
  P8 0.15 0.28 
  P9 0.27 0.39 
piézomètres aval P5 1.2 1.34 
  P9 0.52 0.55 
Aucune variation saisonnière du niveau de la nappe au fond des vallées n'a été mise en 
évidence au cours des deux campagnes d’échantillonnage (Tableau 3-1). Cependant, ces 
données peuvent aussi rendre compte de l’été particulièrement pluvieux de 2014 au cours 
duquel plus de 200 mm de précipitations ont été mesurées entre juillet et août. Ainsi, 
l’abaissement de la nappe a pu être compensé par une partie des précipitations. Cependant, il 
reste évident que la rivière jouant un rôle de potentiel imposé dans le fond de vallée, les 
variations piézométriques saisonnières y sont bien moins marquées que sur les versants.  
Les faibles précipitations du mois de septembre 2014 (11.8 mm) ont entrainé un 
assèchement des premières dizaines de centimètre des zones humides dans leur partie avale, 
ce qui s’est traduit par des volumes d’eau récoltés plus faibles dans les drains, certains ayant 




été même complètement à sec (D6 et D9). Cet assèchement est certainement lié à la 
diminution du débit des sources qui alimentent les zones humides par la surface, causé par un 
abaissement possible du niveau piézométrique au niveau des versants. 
3.2.2 Caractérisation des masses d’eau dans le fond de vallée – Origine de l’eau 
dans la nappe et la rivière 
Le fond de vallée caractérise l’exutoire de la nappe, qui comme il a été montré 
précédemment, possède deux modes de décharge : en souterrain par le lit de la rivière et en 
latéral par les zones humides. Avant de déterminer le rôle des zones humides sur la qualité 
des eaux, il faut d’abord s’intéresser à la répartition des éléments chimiques dans le bassin et 
la relier aux différentes sources d’eau possibles sur le bassin (STEP, étang). La campagne 
d’échantillonnage de septembre a été choisie comme référence des études de variabilité 
spatiale de la chimie de ces sources, car ayant été réalisée en parallèle de la campagne 
d’échantillonnage de la rivière, elle a pu être comparée aux résultats obtenus pour la rivière. 
• Caractéristiques physico-chimiques des eaux 
Parmi les nombreux outils à disposition, les paramètres physico-chimiques de base 
permettent généralement de séparer différentes masses d’eau. Au niveau des sites 
échantillonnés, la variabilité du pH, de la conductivité électrique et de la température de l’eau 
sont assez grandes (Figure 3-13). En effet, l’eau des piézomètres en amont des zones humides 
a une conductivité électrique comprise entre 406 et 1332 µS.cm-1, un pH variant de 6.5 à 7.2 
et une température comprise entre 12.5 et 15.6 °C. Les drains dans les zones humides ont des 
gammes de variation plus restreintes avec une conductivité électrique variant de 633 à 
861 µS.cm-1, un pH compris entre 6.9 et 7.3, et une température variant de 13.5 à 15.8 °C. 
Enfin les bougies poreuses au fond de la rivière sont caractérisées par une conductivité 
électrique comprise entre 511 et 859 µS.cm-1, un pH variant de 7.1 à 7.9, et une température 
comprise entre 12.1 et 15.8 °C. Avec de telles gammes de valeurs pour la conductivité 
électrique et la température, les bougies et les drains ne peuvent pas être distingués des 
piézomètres. Seul le pH permet la distinction de deux groupes d’eau : (i) les piézomètres à pH 
plus faible et (ii) les bougies à pH plus élevé. Les drains sont, quant à eux, positionnés entre 
les deux groupes ne pouvant être associés à aucun d’eux (Figure 3-13).  





Figure 3-13 : Relations entre CE et pH (a) et entre Température et pH (b) pour les différents 
types d’eau. Les barres d’erreur représentent les incertitudes sur les mesures, soit 10 µS.cm-1 
pour la CE, 0.05 pour le pH et 0.1°C pour la température. 
Ces larges gammes de variations mettent en évidence la complexité des flux et sans 
doute l’hétérogénéité des processus de recharge des eaux de nappe en amont des points 
échantillonnés. Néanmoins, elles ne permettent pas d’aller beaucoup plus loin dans 
l’interprétation de ces résultats. 
• Faciès chimique des eaux 
L’étude de la chimie des éléments majeurs de l’eau permet de constater que la majorité 
des échantillons présentent un faciès bicarbonaté-calcique avec cependant une variabilité 
spatiale marquée de leur composition chimique (Figure 3-14). Deux échantillons prélevés 
dans les piézomètres sont nettement plus riches en chlorures et sodium, ce qui pourrait 
indiquer une pollution locale de la nappe associée à un apport riche en sel. Cette pollution 
pourrait provenir du salage hivernal de la route départementale 91, située juste en amont de 
ces deux piézomètres. 
La composition chimique de l’eau a peu varié entre les deux campagnes de 
prélèvement, et ce pour les trois types de stations. Les zones humides ne semblent donc pas 
être influencées par une autre source d'eau que la nappe. Seuls deux piézomètres présentent 
une variation de leur composition chimique entre les deux campagnes. Il s'agit des eaux de 



































eaux influencées par des apports anthropiques. Ces apports semblent donc variables au cours 
du temps. 
 
Figure 3-14 : Signatures chimiques des eaux de nappe du fond de vallée du Rhodon prélevées (a) 
en mai 2014 et (b) en septembre 2014 
 
• Dynamiques des éléments majeurs dans les eaux de nappe 
Les eaux de nappe présentent donc une variabilité spatiale de leur composition 
chimique mais pas saisonnière (à l’exception des nitrates et des chlorures sur deux points). Au 
niveau de la nappe interceptée par les piézomètres, cette hétérogénéité spatiale peut se 
découper en trois zones : (i) les piézomètres 1 et 2, (ii) les piézomètres 3, 5 et 6, (iii) les 
piézomètres 7, 8 et 9 (Figure 3-15). 
Les eaux des piézomètres 7 à 9 (situés entre 4.5 et 8.5 km de la source) présentent une 
composition chimique similaire (excepté pour les teneurs en Mg2+, SO42- et NO3-), qui peut 
être considérée comme le fond géochimique de la nappe non influencée par les eaux de STEP. 
Les eaux des piézomètres 3 à 6 représentent une zone de forte variabilité de la plupart des 
éléments avec une nette diminution des teneurs en HCO3-, Ca2+, comparé aux autres eaux de 
nappe échantillonnées, corrélée à une diminution de pH et de conductivité. À l’inverse, ce 
sont les eaux les plus riches en potassium sur ce secteur. Enfin, les eaux des piézomètres 1 et 
2 ont une composition chimique assez stable, légèrement plus pauvres en éléments dissous 
que le fond géochimique représenté par les eaux des piézomètres 7 à 9, à l’exception des 
teneurs en HCO3-.  






Figure 3-15 : Profils longitudinaux des teneurs en éléments majeurs des piézomètres situés en 
amont des zones humides. Les barres d’erreurs verticales correspondent aux erreurs analytiques 
(7 %) et les barres d’erreur horizontales correspondent à l’estimation de l’erreur sur la distance 
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La zone définie par les piézomètres 3 à 6 semble donc être impactée par une source 
d’eau faiblement minéralisée. Cette source pourrait être un collecteur d’eau de pluie car 
malgré le transit dans le sous-sol, la minéralisation en fond de vallée reste très faible. 
Cependant, au sein du bassin topographique, aucun bassin de récupération n’est situé en 
amont hydraulique des piézomètres. En revanche à une distance de 1.4 km de la vallée, se 
trouvent les étangs du Manet, situés sur le bassin topographique de la Mérantaise (Figure 
3-16). Ces étangs gérés par la Communauté d’Agglomération de Saint Quentin en Yvelines 
(CASQY) ont été aménagés pour récupérer les eaux de pluie de la zone industrielle de 
Trappes. Ils ont une superficie de 2.55 ha et 5 ha pour une profondeur de 2 et 5 m, pour les 
bassins amont et aval respectivement. Des mesures de l’eau recueillie à la sortie du 
déshuileur, en amont du premier étang, en 2012 et 2013, montrent que l’eau qui alimente ces 
étangs est moins minéralisée que la nappe avec une conductivité électrique variant de 300 à 
678 µS.cm-1 (moyenne de 479 µS.cm-1) et des teneurs en matières azotées et phosphatées 
inorganiques dissoutes très faibles (< 3 mg.L-1 en nitrates et < 0.4 mg.L-1  en phosphates ; 
CASQY, communication personnelle). En revanche, les eaux sont riches en carbone 
organique. La sortie de ces étangs a été échantillonnée à trois reprises en 2013 et 2014 sur le 
Ru de Gironde un peu plus de 2 km en aval (partie amont de la Mérantaise). Ce ru en grande 
majorité alimenté par les étangs possède une faible minéralisation (CE = 334 µS.cm-1, Ca2+ = 
73 mg.L-1 et HCO3- = 110 mg.L-1 : moyennes sur les trois campagnes). De toutes les eaux 
étudiées jusqu’à présent, ces étangs représentent le pôle le plus dilué qui a été recensé sur le 
bassin versant de l’Yvette. Bien qu’il existe une grande méconnaissance sur la variation 
chimique de l’eau en profondeur des étangs, au regard des données recueillies, ils pourraient 
correspondre à la source recherchée. Ce nouvel élément apporte un indice supplémentaire 
quant à la relation étroite entre l’amont du bassin topographique de la Mérantaise et 
l’alimentation du Rhodon discutée dans le chapitre précédent (Figure 2-12). Des traçages 
seraient nécessaires pour valider cette hypothèse notamment en déterminant le temps de 
transit exact de l’eau en souterrain, suivant cette ligne d’écoulement. La seconde hypothèse 
correspondrait à un stockage temporaire d’eau de pluie sur les versants qui viendrait rejoindre 
les lignes de source en aval. 
Si l’infiltration des eaux de pluie récoltées dans les étangs ou dans les versants permet 
une dilution des bicarbonates et du calcium, ce n’est pas le cas pour les autres éléments. 




Concernant les teneurs en Na+ et Cl-, mis à part le piézomètre du transect n°6 situé à 4.2 km 
de distance à la source du Rhodon, les concentrations sont constantes sur l’ensemble du 
bassin autour de 30 mg.L-1 et de 46 mg.L-1 respectivement.  
Dans le cas des nutriments (nitrates et sulfates principalement), leur évolution 
similaire peut être reliée à l’occupation du sol, notamment la distribution spatiale des champs 
agricoles drainés (Figure 3-16). En effet, des lignes d’écoulement d’eau souterraine ont pu 
être tracées à partir de la carte topographique à l’échelle 1:10 000, en suivant l’hypothèse que 
localement les directions d’écoulement suivent les plus forts gradients topographiques. À 
partir de ces lignes d’écoulement, on observe que les trois piézomètres situés en amont 
drainent des surfaces entièrement boisées, à partir desquels la recharge est probablement peu 
chargée en nitrates. Les sulfates retrouvés sont naturellement présents dans la nappe 
(Schneider, 2005). Puis, avec l’apparition des zones agricoles, les teneurs en nitrates et 
sulfates augmentent. L’impact plausible des champs situés sur le bassin de la Mérantaise 
augmente l’incertitude sur la superficie de champ impactant chaque piézomètre. Cependant, le 
lien entre l’activité agricole et l’augmentation de la teneur en nutriments semble ici être établi 
par la corrélation entre l’augmentation des surfaces agricoles des aires d’alimentation de la 
nappe et l’augmentation des teneurs en nutriments dans la nappe. 





Figure 3-16 : Occupation du sol en amont des piézomètres installés en rive gauche du Rhodon 
 
L’utilisation des isotopes stables de l’eau peut décrire plus en détail les relations entre 
les différents réservoirs (étangs, STEP, nappe). L’analyse des compositions isotopiques de 
l’eau sur l’ensemble des sites instrumentés a permis, dans un premier temps, d’étayer 
l’hypothèse que l’eau de la rivière provient bien d’un mélange entre une décharge de nappe 
« directe » par voie souterraine et une décharge de nappe en latéral par le biais des zones 
humides (Figure 3-17). En effet, les eaux de rivière ont une signature isotopique peu variable, 
avec un δ18O compris entre -6.7 et -6.3 ‰ et un δ2H compris entre -47 et -43.8 ‰. Sans 
tendance significative, ces signatures sont cependant comprises entre les signatures de l’eau 
souterraine directe caractérisée par les bougies poreuses amont et l’eau souterraine latérale 
caractérisée par les piézomètres et les drains. Les eaux des drains se situent sur une droite 
d’évaporation avec une eau d'origine correspondant aux eaux de la nappe prélevées dans les 
piézomètres, ce qui montre bien la parenté de l’alimentation des zones humides par la nappe 




superficielle. L’eau prélevée dans les piézomètres correspond à de l’eau de nappe récente, 
ayant transité dans la partie superficielle de la zone saturée des sables de Fontainebleau. L’eau 
prélevée dans les bougies représente quant à elle l’ensemble des flux souterrains plus 
profonds au sein des sous-bassins qui les alimentent. Compte-tenu de leurs caractéristiques 
physico-chimiques et de leur localisation, les eaux souterraines prélevées dans les bougies 
sont réparties en deux groupes : le premier comprend les bougies 1 à 3 et le second comprend 
les bougies 5 à 9. Les eaux du groupe 2, prélevées entre 4 et 8 km en aval de la source du 
Rhodon, ont des signatures isotopiques proches de celles des eaux prélevées dans les 
piézomètres qui s’alignent le long de la droite des eaux météoriques locales (DML; Figure 
3-17). Cette droite météorique locale d’équation δ2H = 7.23 * δ18O + 3.01, a été définie à 
partir des analyses effectuées sur des pluies prélevées tous les quinze jours au laboratoire 
GEOPS à Orsay depuis 2002. La nappe alimentant le second groupe de bougies poreuses et 
les piézomètres a donc pour origine les pluies locales qui n'ont pas subi de processus 
modifiant significativement leur composition isotopique (i.e. l'évaporation), depuis les aires 
de recharge jusqu’aux points de prélèvements. 
 
Figure 3-17 : Signatures isotopiques des différents types d’eau présents sur le bassin versant du 
Rhodon 
y = 7.23x + 3.01 
y = 5.83x - 6.73 
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R² = 0.99 
y = 6.28x - 3.81 
































Les eaux du groupe 1, prélevées sur les premiers kilomètres d’alimentation de la 
rivière par la nappe, se situent sur une droite d’évaporation de pente plus faible que la DML, 
dont l’eau d'origine est une eau de la même composition isotopique que celle prélevée dans 
les piézomètres. Sur ce secteur l’aquifère peut être localement alimenté par deux autres 
sources que les précipitations brutes : (i) les eaux de la station d’épuration du Mesnil-Saint-
Denis et (ii) l’étang des Noës. Sur les plateaux, l'eau d’étangs évaporée (δ18O varie entre -4.93 
et -0.74 ‰ ; δ2H varie entre -37.5 et -17.8 ‰) recharge la nappe d'eau souterraine à travers les 
parties plus perméables (i.e. plus sableuses) des argiles à meulières, ce qui impacte la 
signature isotopique de l'eau de la nappe sur un rayon d’environ 3 km (Schneider, 2005). Les 
bougies poreuses du groupe 1 se situent à une distance équivalente de l'étang des Noës. Une 
alimentation des bougies poreuses du groupe 1 par cet étang expliquerait la signature 
évaporée des eaux de ce groupe. Les effluents de la station d’épuration, sont eux aussi une 
source locale d’eau évaporée avec des signatures comprises entre -6.7 et -6.3 ‰ pour δ18O et 
entre -47.1 et -45.2 ‰ pour δ2H (Annexe 10). Ces effluents s’infiltrent dans l’aquifère, sur les 
quelques centaines de mètres où le Rhodon repose sur les sables de Fontainebleau mais où le 
niveau topographique reste supérieur au niveau piézométrique de la nappe.  
Dans la partie amont du Rhodon, les données disponibles ne permettent pas de calculer 
précisément la part de chacun de ces trois pôles (i.e. étang des Noës, STEP, nappe) dans 
l’alimentation souterraine de la rivière. En effet, le signal isotopique des eaux de l'étang est 
très variable, et les eaux des STEP semblent se situer sur la même droite d'évaporation que 
celles de l'étang (Figure 3-18). 





Figure 3-18 : Pôles de mélange d’eau, sources d’alimentation du Rhodon dans sa partie amont 
 Seule une estimation a donc pu être faite, en prenant comme signature isotopique des 
différents pôles, une moyenne des données disponibles pour chacun d'eux (Équations 26 - 28).  
   𝜹𝜹𝟏𝟏𝟏𝟏𝑶𝑶𝒃𝒃 = 𝜶𝜶 ∗ 𝜹𝜹𝟏𝟏𝟏𝟏𝑶𝑶𝑹𝑹𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬 + 𝜷𝜷 ∗ 𝜹𝜹𝟏𝟏𝟏𝟏𝑶𝑶𝑬𝑬 + 𝜸𝜸 ∗ 𝜹𝜹𝟏𝟏𝟏𝟏𝑶𝑶𝑫𝑫𝑮𝑮                                                Équation 26    𝜹𝜹𝟐𝟐𝑯𝑯𝒃𝒃 = 𝜶𝜶 ∗ 𝜹𝜹𝟐𝟐𝑯𝑯𝑹𝑹𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬𝑬 + 𝜷𝜷 ∗ 𝜹𝜹𝟐𝟐𝑯𝑯𝑬𝑬 + 𝜸𝜸 ∗ 𝜹𝜹𝟐𝟐𝑯𝑯𝑫𝑫𝑮𝑮                                                       Équation 27 
   𝜶𝜶 + 𝜷𝜷 + 𝜸𝜸 = 𝟏𝟏                                                                                                       Équation 28 
où : 
δ18Ob et δ2Hb, la composition en 18O et 2H des eaux prélevées dans les bougies poreuses du 
groupe 1, δ18OSTEP et δ2HSTEP, la composition en 18O et 2H des eaux de la STEP (-6.6 et -
46.3 ‰ respectivement), δ18OE et δ2HE, la composition en 18Oet 2H des eaux prélevées dans 
l'étang (-2.8 et -27.7 ‰), δ18OGB et δ2HGB, la composition en 18O et 2H des eaux prélevées 
dans la nappe (-7.1 et -48.4 ‰), α la proportion d’eau de STEP, β la proportion d’eau de 
l'étang et γ la proportion d'eau de la nappe. 
 
Ainsi l’eau de la STEP représente 78 % du mélange, l'eau des étangs 18 % et l'eau de 
nappe 5 %. En considérant uniquement la bougie poreuse n°3, les proportions de mélange 
évoluent à 30 % d'eau provenant de la STEP, 27 % d’eau provenant de l'étang et 43 % d'eau 

































des eaux de la STEP sur les eaux de la rivière mais aussi sur les eaux de la nappe sous-jacente 
sur les quatre premiers kilomètres du Rhodon. 
3.2.3 Évolution de la chimie de la nappe au sein des zones humides 
• Dynamiques des éléments majeurs dans les eaux des drains des zones humides 
Outre l’occupation des sols, les zones humides peuvent être des puits ou des sources 
d’éléments pour les eaux de nappe qui les traversent (Barnaud et Fustec, 2000). L’eau de 
pluie pouvant transiter durant plusieurs semaines dans ces milieux, les teneurs en éléments 
majeurs ont été normalisées aux chlorures pour retirer les tendances liées aux possibles 
mélanges nappe – pluie dans les drains et n'observer que les variations associées à l'activité 
des zones humides. Ainsi, en faisant un bilan entre les piézomètres et les drains des différents 
sites, il apparaît que les milieux humides étudiés sont une source de Mg2+, Ca2+ et HCO3- et de 
puits pour NO3- (Figure 3-19). Pour Na+, K+ et SO42- aucune tendance n’est visible. 
La production des bicarbonates et des cations bivalents est principalement due à 
l’activité biologique du milieu qui décompose les matières organiques complexes et ainsi 
libèrent d’un côté des sels minéraux dont le calcium et le magnésium, et de l’autre des 
substances hydrocarbonées (Guide des produits organiques utilisables ; Chambre 
d’agriculture Languedoc Roussillon, 2011). Ces substances hydrocarbonées sont par la suite 
dégradées pour former des molécules carbonées simples comme le CO2 et HCO3-. Les 
bactéries dégradent la matière organique d’abord en utilisant l’oxygène dissout lorsqu’il est 
présent dans le milieu en assez grandes quantités (>2 mg.L-1, Curie 2009), puis en réduisant 
des éléments oxydés comme les nitrates et les sulfates. Les tendances observées sont donc en 
adéquation avec les processus majoritaires des milieux humides. 





Figure 3-19 : Teneurs en éléments majeurs normalisées par les chlorures sur les transects 3 à 9 : 
Ca2+, HCO3-, Mg2+, NO3-, Na+, SO42- et K+ 
• Épuration des nitrates 
Contrairement aux autres éléments majeurs, les nitrates peuvent migrer et se 
transformer très rapidement. En effet, sur la majorité des piézomètres instrumentés, une 
variation supérieure à 40 % des teneurs en nitrates a été observée entre mai et septembre 




(Tableau 3-2). De tous les éléments analysés au cours de ces deux campagnes, les nitrates 
sont les seuls à posséder une variation aussi importante (Annexe 11).  
Tableau 3-2 : Concentrations en nitrates mesurées dans les piézomètres et drains des transects 3 
à 9 et taux d’épuration calculés pour chaque site et chaque période d’échantillonnage.  
  T3 T5 T6 T7 T8 T9 
  mai sept mai sept mai sept mai sept mai sept mai sept 
Données [NO3-] en mg.L-1 
piézomètre amont 5 3 7 42 8 7 12 28 25 6 26 39 
drain 0 0 13 15 0   0 5 0 0 0   
piézomètre aval     3 4             0 5 
Taux d'épuration en % 
pamont - drain 100 100 0 65 100 
 
100 81 100 100 100 
 pamont - paval     49 90             100 88 
 
Le taux d'épuration des nitrates à travers les zones humides peut être assimilé à 
l’activité biochimique. Ce taux, déterminé par bilan de masse entre les concentrations en 
nitrates dans les drains et celles dans les piézomètres en amont des zones humides, varie entre 
0 et 100 % (Tableau 3-2). La plupart des milieux humides réduisent donc ou assimilent la 
totalité des nitrates qu’ils reçoivent en mai et en septembre. Pour les transects 5 et 9, deux 
taux d’épuration ont été calculés : le premier en faisant le bilan entre le piézomètre amont et le 
drain, le second entre le piézomètre amont et le piézomètre aval. Pour le transect 9, la 
différence entre les deux taux d’épuration calculés est quasiment nulle. En revanche, pour le 
transect 5, le taux d’épuration augmente de 65 % entre le piézomètre amont et le drain à 90 % 
entre le piézomètre amont et le piézomètre aval en septembre alors qu'au mois de mai, les 
teneurs en nitrates dans le drain sont supérieures à celles de l'eau prélevée dans les 
piézomètres amont et aval. Pour expliquer cette différence, deux hypothèses peuvent être 
considérées : (i) l’épuration a lieu à la fois dans les parties amont et aval des zones humides, 
contrairement aux résultats généralement trouvés dans la littérature (Jacks et Norrström, 2004 
; Ranalli et Macalady, 2010), (ii) le drain est positionné à proximité d’une source diffuse de 
nitrates, expliquant des concentrations qui peuvent être plus élevées que celle observée dans 
l'eau de la nappe en amont. Des bougies et piézomètres complémentaires ont été installés 
avant la campagne de septembre en amont et en aval du drain, à 0.9 et 1.9 m de profondeur 
respectivement, pour tester ces hypothèses (Figure 3-20). Les teneurs en nitrates dans les eaux 




de ces nouveaux points de prélèvement varient de 0 à 5 mg.L-1, ce qui confirme qu'il existe 
bien une épuration des nitrates dans la partie amont de la zone humide. En revanche, comme 
il n'y a pas d'évolution entre l'eau des piézomètres et des bougies en amont et en aval du drain, 
une épuration dans la partie avale semble peu probable. Les teneurs élevées en nitrates dans le 
drain seraient plutôt liées à une source de pollution nitratée très locale au niveau du drain et 
non à un manque d'activité biologique dans la zone humide. Les parties plus marécageuses 




Figure 3-20 : Schéma de l’instrumentation du transect n°5. Les bougies ont été implantées à 
90 cm de profondeur (pentagones orange) tandis que les piézomètres supplémentaires ont été 
implantés à 1m90 (ronds orange).  




3.2.4 Comparaison entre les flux latéraux au sein des zones humides (i.e. sub-
surface et ruissellement) et les flux d’eau souterraine directs 
En utilisant les teneurs en nitrates obtenues dans les drains en septembre 2014, l’eau de 
nappe transitant dans les premiers mètres de profondeur et traversant la zone humide 
contiendrait en moyenne 1.75 mg.L-1 de nitrates (moyenne réalisée en excluant le drain 5 
pollué par des apports locaux de nitrates). Ces faibles teneurs contrastent avec les analyses 
effectuées sur les eaux provenant des sources qui ruissellent sur les milieux humides avant 
d’atteindre la rivière (partie 3.1, Table 3). En effet, ces ruissellements prélevés quelques 
dizaines de centimètres avant leur décharge en rivière possèdent des teneurs en nitrates allant 
de 15 à 41 mg.L-1. Les ruissellements transitant rapidement dans le milieu n’ont pas le temps 
de subir les processus biochimiques d’assimilation et d’oxydo-réduction. Ainsi, la qualité de 
chaque petit ru dépend principalement de la qualité de la nappe qui alimente les sources et 
non de l'activité biologique de la zone humide. La grande variabilité rencontrée dans ces rus 
reflète la large gamme de teneurs en nitrates rencontrées dans la nappe sur le bassin versant. 
D’un autre côté, les flux souterrains directs caractérisés par les échantillons des bougies 
poreuses situées dans le lit de la rivière montrent une qualité moyenne sur la partie amont 
avec des teneurs en nitrates comprises entre 18 et 28 mg.L-1 puis une très bonne qualité sur la 
moitié avale avec des teneurs en nitrates autour de 4 mg.L-1 (partie 3.1, Table 3). 
La modélisation effectuée à la section 3.1.4, a montré que, en moyenne, 83 % de 
l’alimentation du Rhodon par la nappe se fait par voie latérale (interflow IF) tandis que 
seulement 17 % transite directement en souterrain (direct groundwater inflow DGI). Pourtant, 
cette méthode n’a pas permis de quantifier la proportion d’eau superficielle transitant dans les 
milieux humides par rapport au ruissellement de surface issu des lignes de sources. Les trois 
pôles ainsi décrits (eau souterraine directe, flux latéral de sub-surface transitant dans les zones 
humides et flux latéral superficiel ruisselant sur les zones humides) ayant des teneurs en 
nitrates bien distinctes, il est possible de calculer la part d’alimentation de la rivière 
réellement épurée par les zones humides. En revanche, les variations longitudinales des 
concentrations en nitrates dans l’eau de la rivière étant faibles, des calculs par tronçons de 
rivières ne sont pas possibles. Un bilan de masse à l’échelle du sous-bassin alimenté par les 
trois types de flux a donc été réalisé, ce qui correspond à un bilan entre les stations 2 et 13 de 
la rivière. En première approximation, une moyenne arithmétique a été choisie pour définir les 




teneurs en nitrate des trois pôles à partir des différentes analyses à disposition. La nappe 
alimentant le Rhodon par son lit a donc une teneur en nitrates moyenne de 5.2 mg.L-1, les 
ruissellements latéraux sur les zones humides ont une teneur moyenne de 20.7 mg.L-1 et les 
flux latéraux de sub-surface transitant dans les sédiments des zones humides ont une teneur 
moyenne de 1.75 mg.L-1. Le bilan de masse calculé à partir de ces éléments couplés aux 
résultats de la modélisation radon met en évidence que seulement 6 % des flux latéraux 
caractérisés comme « interflow » dans le modèle de la partie 3.1 transitent en subsurface au 
sein des sédiments de ces milieux. Le reste de ces flux ruisselle sur la zone humide. À 
l’échelle de la rivière c’est donc un total de 3.6 % de l’alimentation qui proviendrait de la 
nappe superficielle épurée par les zones humides. Bien que l’incertitude soit importante sur ce 
résultat, en raison des variabilités spatiales de la qualité des flux d’eau, l’hypothèse que ce 
flux ne soit pas significatif est néanmoins appuyée ici. En effet, même si une sous-estimation 
est faite, cette part de mélange ne dépassera pas 10 %, valeur correspondant à la barre d’erreur 
moyenne de nos mesures. Ce résultat, peut s’expliquer par l’histoire de ces milieux qui ont 
longtemps été drainés artificiellement à des fins sanitaires. Aujourd’hui encore, les zones 
humides gardent les traces de ces drainages en ayant conservé certains drains qui agissent 
toujours actuellement comme des écoulements préférentiels. De ce fait, l’eau acheminée plus 
rapidement à la rivière a une interaction très limitée avec le milieu humide. 
  






Dans ce chapitre, l’utilisation combinée des différents traceurs géochimiques et 
isotopiques a permis d’une part de caractériser les différentes masses d’eau, mais aussi de 
quantifier les flux provenant de différentes sources (i.e. STEP, nappe) et d’appréhender les 
processus qui peuvent modifier la chimie des eaux pendant leur parcours jusqu’à la rivière. 
Le couplage 222Rn-débit a permis de distinguer l’alimentation de la rivière par la nappe 
provenant de flux souterrains profonds de celle provenant de flux de sub-surface transitant par 
les milieux humides à hauteur de 17 % et 83 % respectivement.  
La compréhension du mélange des masses d’eau a été affinée avec l’étude des isotopes stables 
de la molécule d’eau. Malgré les faibles variations trouvées dans la rivière, les analyses 
effectuées sur les eaux souterraines ont montré la diversité des processus de recharge de 
l’aquifère au sein du bassin et l’importance de l’impact lié à l’infiltration des eaux de la 
station d’épuration au travers de l’aquifère sableux. 
L’analyse des éléments majeurs dans les eaux souterraines et les milieux humides a montré 
dans un premier temps la grande hétérogénéité spatiale de la masse d’eau souterraine qui 
semble liée à l’occupation du territoire et les diverses activités anthropiques. Cette étude a 
aussi mis en évidence le rôle épurateur homogène des milieux humides malgré leur faible 
incidence sur la qualité de la rivière en aval. En effet, malgré une épuration presque totale des 
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Connaissant maintenant la dynamique hydrologique du bassin versant de l’Yvette amont 
ainsi que les interactions nappe – rivière à l’échelle du bassin du Rhodon, ce quatrième et 
dernier chapitre vise à dresser un bilan de la qualité des rivières du bassin entier et à mettre en 
avant l’impact des environnements naturels et anthropiques sur cette qualité. Une étude 
spatiale (22 points sur l’ensemble du bassin) sur trois années (2012 – 2015) des principaux 
paramètres physico-chimiques, ions majeurs et composition isotopique de la molécule d’eau a 
été menée pour mettre en évidence (i) les différentes origines de l’eau en rivière, (ii) les 
variations saisonnières de la contribution des différentes masses d’eau alimentant la rivière et 
(iii) l’origine de cette variabilité spatiale. Le lien entre la qualité présumée des sources d’eau 
locales et la chimie en rivière sera discuté pour l’ensemble des sous-bassins versants. Enfin, 
une analyse statistique permettra d’appréhender l’impact de l’occupation du territoire sur la 
qualité des eaux.  
4.1 Variations spatio-temporelles de la chimie des rivières à 
l’échelle du réseau de suivi du PNR 
4.1.1 Réseau de stations utilisées pour le suivi 
Afin de caractériser plus finement les variations temporelles de la qualité des rivières, 
les données des vingt campagnes réalisées par le Parc naturel sur la période 2012 – 2015 dans 
le cadre du suivi de la qualité des masses d’eau de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE) ont été 
ajoutées aux données recueillies durant cette thèse. Depuis 2012, le réseau de sites référencés 
suivis chimiquement par le Parc a été réduit en passant de vingt-huit à cinq seulement sur le 
bassin de l’Yvette amont. Cependant, cette réduction a permis un suivi temporel à plus haute 
fréquence des cinq stations retenues avec en moyenne une campagne d’échantillonnage tous 
les deux mois. Quatre de ces stations sont communes avec le réseau de suivi mis en place 
dans ce projet : l’exutoire du Pommeret à la recette (Identifiant PNR : P2, Identifiant thèse : 
P1), le Ru des Vaux à Granval (ID PNR et ID thèse : V2), le Ru des Vaux à Senlisse (ID 
PNR : V5b, ID thèse : V3) et l’exutoire du Rhodon à Saint-Rémy-les-Chevreuse (ID PNR : 
RVI, ID thèse : R4). La cinquième station retenue par le Parc correspond à l’Yvette à 
Girouard, située à peu près à mi-chemin entre les stations de suivi Y1 et Y2 de la thèse 
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(Figure 4-1). Cette station n’a pas été suivie durant les cartographies de ce projet, car elle se 
trouvait trop éloignée de la sortie de la STEP de Lévis-Saint-Nom. 
 
Figure 4-1 : Localisation des stations de suivi du Parc actuelles et des stations de cartographies 
sélectionnées pour le projet de thèse 
4.1.2 Profils temporels des paramètres physico-chimiques 
Les paramètres communs aux deux campagnes (DCE et campagnes géochimiques 
réalisées durant le projet thèse) regroupent la majeure partie des éléments essentiels au suivi 
de la qualité physico-chimique des eaux (Q, pH, CE, NH4+, NO2-, NO3- et PO43-). L’évolution 
temporelle de ces paramètres au droit des cinq stations DCE est illustrée en Figure 4-2. 
Sur les vingt-quatre campagnes réalisées en trois ans, tous les types d’évènements ont 
été étudiés : des pics de crues majeurs en janvier 2013 et janvier 2014, des pics de crue 
moyens en septembre 2012, mai et septembre 2013, juillet 2014, janvier et mars 2015, et des 
étiages en juillet 2012, juillet 2013, septembre 2014 et juillet 2015. La conductivité électrique 
est majoritairement anti-corrélée au débit, avec des baisses importantes lors des épisodes de 
crues les plus forts et des diminutions plus modérées pour des évènements pluvieux moins 
importants (Figure 4-2). En revanche, le pH et les nutriments semblent complètement 
indépendants du régime hydraulique des rivières, puisque, hormis le pic de crue de juillet 
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2014, qui s’associe à une diminution du pH et une augmentation en phosphates et en 
ammonium, l’ensemble des variations temporelles de ces éléments ne répondent pas aux 
variations de débit. Trois évènements majeurs marquent cette période de suivi : en novembre 
2012, un pic d’ammonium apparait sur l’ensemble des rivières, en juillet 2013 ce sont les 
phosphates et les nitrates qui augmentent fortement sur l’ensemble du réseau, et en juillet 
2015 une forte augmentation des teneurs en phosphates se remarque sur le Rhodon (R4), le 
Pommeret (P1) et l’amont du Ru des Vaux (V2). Ces évènements peuvent être liés à des 
disfonctionnements ponctuels des traitements des stations d’épurations ou à des lâchers du 
réseau d’étangs et rigoles après de forts évènements pluvieux (cf. plan des étangs en Annexe 
3). D’après les bulletins hydrologiques du SMAGER, aucun lâcher n’a été réalisé autour des 
campagnes de novembre 2012 et de juillet 2013. Cette hypothèse est donc peu probable. 
Par ailleurs, pour la majorité des paramètres mesurés, il existe des différences 
significatives entre la période mai 2012 – mai 2013 et la période mai 2013 – juillet 2015. Sur 
la première période, les teneurs en phosphates et nitrates sont faibles et stables (à l’exception 
du pic de janvier 2013), tandis que les teneurs en ammonium sont plus variables. Sur la 
seconde période, les tendances s’inversent, avec des teneurs en phosphates et nitrates plus 
élevées en moyenne et plus variables, et des teneurs en ammonium plus stables (à l’exception 
du ru du Pommeret). Le pH semble aussi plus variable sur la seconde période que sur la 
première, tandis que la conductivité électrique très variable jusqu’en mai 2014, se stabilise par 
la suite à l’image des variations de débit. La différence de dynamique entre les deux espèces 
d’azote minéral provient certainement de la différence des sources de ces deux molécules : 
l’ammonium est majoritairement apporté par les stations d’épuration, tandis que les nitrates 
proviennent à la fois de la nappe d’eau souterraine et de l’oxydation de l’ammonium des 
effluents de STEP. La stabilisation des teneurs en ammonium pourrait donc être due à une 
amélioration du traitement des eaux de STEP, au moins au niveau des espèces azotées. Les 
phosphates sont eux aussi principalement issus des effluents de STEP. Leurs fortes variations 
sur la seconde période sont probablement dues aux variations d’efficacité de traitement des 
matières phosphatées dans les différentes stations. L’ammonium et les phosphates semblent 
être de bons indicateurs de l’efficacité des stations d’épuration, tandis que les nitrates 
englobent les flux de STEP et de nappe.  




Figure 4-2 : Chroniques temporelles obtenues à partir de mesures ponctuelles des paramètres 
physico-chimiques, du débit et des nutriments entre mai 2012 et mai 2015, mises en parallèle des 
précipitations journalières mesurées à la station Météo France de Trappes 
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Une autre approche pour étudier les variations temporelles sur les cinq stations DCE 
est de réaliser un traitement statistique sur tous ces éléments. Les résultats de ce traitement 
sont représentés sous forme de boites à moustaches dans la Figure 4-3. Chaque boite englobe 
50 % de la variance des données pour chaque paramètre. Les limites inférieures et supérieures 
de chaque boite correspondent aux 1er et 3ème quartiles, c’est-à-dire que 25 % des données se 
situent sous la base inférieure de la boite et 25 % des données se situent au-dessus de la limite 
supérieure. Les petits traits noirs aux extrémités correspondent aux valeurs minimales et 
maximales obtenues sur les 24 campagnes mises en commun ici. Pour une comparaison plus 
aisée, les trois espèces d’azote (NH4+, NO2-, NO3-) ont été représentées en mgN.L-1. 
Grâce à ce type de représentation, les gammes de variations et leur fréquence 
temporelle sont bien visibles. Pour les débits, par exemple, les gammes de variations 
représentées par les boites sont généralement faibles et proches des minimas observés tandis 
que les maximums sont rares et beaucoup plus élevés. Cela indique que sur chaque rivière, les 
pics de crue peuvent être très intenses mais qu’ils ne sont pas représentatifs des écoulements 
majoritaires des rivières du bassin. En ce qui concerne le pH et la conductivité électrique, les 
gammes de variations sont assez homogènes avec la médiane souvent à mi-distance entre le 
minimum et le maximum de chaque gamme. Les faibles variations de pH montrent que le 
système est bien tamponné. Les espèces azotées peuvent être classées en deux catégories : les 
espèces instables en milieu oxygéné (NH4+ et NO2-) et l’espèce stable (NO3-). Les espèces 
instables sont présentes généralement en très faibles quantités, représentées par des boites très 
petites et proches de 0 mais peuvent ponctuellement être présentes en grandes quantités 
lorsque les rivières sont déséquilibrées lors de crues ou de rejet inhabituel d’eaux peu 
oxygénées. À l’inverse, les nitrates possèdent des gammes de variations importantes avec une 
médiane souvent plus proche du maximum de la gamme, mais la différence entre les extrêmes 
est plus faible que pour les nitrites et l’ammonium. Les phosphates évoluent avec des gammes 
de variation fortes et des maximums beaucoup plus élevés que les teneurs généralement 
trouvées dans les rivières.  
 Il est aussi possible de commencer à percevoir les variabilités spatio-temporelles des 
différents paramètres en jeu. Pour beaucoup d’éléments, le Rhodon (R4) se distingue des 
autres rivières par une minéralisation plus marquée (CE plus forte, pH plus élevé, teneurs en 
nitrates et phosphates plus élevées). À l’inverse la station en aval du Ru des Vaux (V3) se 
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distingue par une minéralisation plus faible et des gammes de variation moins importantes 
(CE plus faible, teneurs en ammonium, nitrates et phosphates plus faibles). La station sur 
l’Yvette dans sa partie amont (Y2B) est quant à elle sujette à des gammes de variations 
(différences entre minimum et maximum) plus importantes que les autres. 
 
Figure 4-3 : Variations temporelles des paramètres physico-chimiques principaux analysés dans 
le cadre du suivi DCE sur la période 2012 à 2015 
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4.2 Caractérisation spatio-temporelle de la chimie des rivières 
étendue à l’échelle du bassin versant de l’Yvette amont 
 
L’étude temporelle des cinq stations DCE a permis de mettre en évidence les 
différences de dynamique des nutriments par rapport au débit ou aux paramètres physico-
chimiques basiques. Cependant, tous les affluents ne sont pas représentés sur ces stations et la 
dynamique géochimique du cours principal de l’Yvette peut évoluer de l’amont vers l’aval. 
Afin de mieux comprendre ces dynamiques, quatre cartographies ont été réalisées pour ce 
projet de thèse, avec une résolution spatiale plus élevée, pour compléter le réseau DCE. De 
nombreux traceurs supplémentaires y ont été analysés (Cl-, SO42-, cations majeurs, δ18O, δ2H 
et δ13C), permettant une étude plus approfondie de la variabilité temporelle (en fonction des 
saisons) et spatiale des rivières. 
4.2.1 Conditions climatiques et hydrologiques des campagnes de terrain 
Les cartographies réalisées pour cette étude se sont déroulées en janvier 2013, juillet 
2013, mars 2014 et juillet 2014. Sur le mois précédant chaque campagne, les conditions 
météorologiques ont été très variables (Figure 4-4a). En effet, pour les deux campagnes de 
2014, les mois précédents se caractérisent par une succession de plusieurs évènements 
pluvieux significatifs, i.e. dont la hauteur des pluies est supérieure à 4 mm (hauteur minimale 
de pluie estimée donnant lieu à du ruissellement et un pic de crue ; cf. partie 2.1.2), espacés de 
trois à six jours, visibles sur l’ensemble des chroniques de débit à disposition. Néanmoins, sur 
les cinq jours précédant les campagnes, aucune précipitation n’est constatée. La campagne 
d’été 2013 est sans doute la campagne effectuée lors de l’étiage le plus sévère car aucune 
précipitation notable ne s’est produite pendant les 25 jours précédents. La pluie efficace est 
donc nulle sur cette période (Figure 4-4b). Enfin la campagne d’hiver 2013 a suivi une longue 
période de faibles précipitations presque quotidiennes, cumulées à des chutes de neige dont la 
fonte a débuté quelques jours avant l’échantillonnage. L’addition des deux évènements sur un 
bassin dont les sols étaient saturés en eau a provoqué un pic de crue conséquent sur la période 
de prélèvement, sans que les précipitations efficaces soient importantes sur cette période. 
 





Figure 4-4 : Précipitations (station météo de Trappes) et pluies efficaces (bilan P-ETP) cumulées 
à partir du 1er jour d’échantillonnage et en remontant sur le mois précédant chaque campagne 
Les rivières sont principalement alimentées par trois types d’écoulements : le 
ruissellement, les effluents de station d’épuration et le flux de base issu de la nappe (somme 
des écoulements retardés et des écoulements de base décrits dans MOHYSE). Contrairement 
aux trois autres campagnes, la campagne de janvier 2013 s’est effectuée lors d’un pic de crue. 
Cette différence de régime entre crue et étiage s’inscrit dans la répartition des flux d’eau 
obtenus avec la modélisation MOHYSE par une part importante de ruissellement en janvier 
2013, issue majoritairement de la fonte de la neige tombée en décembre, qui devient nulle sur 
les trois autres campagnes (Figure 4-5). En fonction du cours d’eau concerné, le taux de 
ruissellement observé en janvier 2013 évolue d’amont en aval en augmentant (i.e. Yvette), en 
diminuant (Ru des Vaux) ou reste constant (Rhodon). Comme il a été établi dans le chapitre 2, 
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réseaux d’eau pluviale. Bien que la comparaison avec l’occupation des sols n’ait pas permis 
de prouver un impact systématique des zones urbaines sur le ruissellement, la présence de ces 
zones sur les têtes de bassin du Ru des Vaux (Auffargis et Cernay-la-Ville), sur l’amont du 
Pommeret, ainsi que dans le fond de vallée autour de la station de l’Yvette à Saint-Rémy-les-
Chevreuse peut expliquer les parts de ruissellement importantes des stations 5, 6, 8 et 11.  
 
Figure 4-5 : Répartition des flux d’eau en rivière au droit des stations hydrométriques lors des 
campagnes d’hiver 2013 (a), d’été 2013 (b), d’hiver 2014 (c) et d’été 2014 (d). 
Pour les trois campagnes d’étiage, les rivières représentent un mélange binaire entre les 
eaux des STEP et de la nappe. Les proportions de mélange entre ces deux sources sont, pour 
la plupart des stations, de l’ordre de 5 à 10 % pour les STEP et 90 à 95 % pour la nappe, à 
l’exception des stations 2, 5 et 6. Les parts de STEP dans l’écoulement des rivières sont 
majoritaires sur les stations amont du Ru des Vaux et du Rhodon ce qui coïncide avec l’apport 
de deux des plus importantes STEP du bassin versant. Les STEP étant situées au niveau des 
têtes de bassin, leur influence sur le débit diminue d’amont en aval sur l’ensemble des 
rivières. Les parts de mélange entre les eaux de STEP et celles de la nappe étant similaires sur 
l’ensemble des campagnes d’étiage, les variations temporelles de la chimie des rivières ne 
peuvent donc pas provenir d’une variation temporelle de ces proportions de mélanges.  
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4.2.2 Géochimie des pôles sources d’eau 
Si les proportions de mélange semblent constantes quelle que soit la période de basses 
eaux, la chimie de deux sources peut évoluer dans le temps et dans l’espace. En effet, la nappe 
est par endroits impactée par des étangs et des infiltrations d’effluents de station d’épuration 
(cf. partie 3.2.2). Les stations d’épuration peuvent elles aussi rejeter des eaux de composition 
chimique différente. Cependant, ces variations sont difficiles à contraindre de manière 
exhaustive avec la faible résolution des mesures à disposition. Dans un premier temps, ces 
deux pôles vont donc être définis par une composition chimique « type », correspondant à leur 
composition moyenne à l’échelle du bassin.     
La composition géochimique des eaux de STEP a été contrainte à l’aide d’une 
campagne d’échantillonnage des effluents des deux plus importantes stations (i.e. Mesnil-
Saint-Denis et Lévis-Saint-Nom), complétée par des prélèvements à la sortie de la STEP du 
Mesnil-Saint-Denis, lors de chaque cartographie de rivière (Annexe 10). Concernant la nappe, 
des données issues d’études précédentes (Schneider, 2005 ; Barbecot, communication 
personnelle, Annexe 2) sont disponibles ainsi que celles des points instrumentés sur le 
Rhodon. L’ensemble des données obtenues pour les deux sources a été moyenné afin 
d’obtenir une chimie typique de chaque pôle (Tableau 4-1).  
La chimie des deux types d’eau est très contrastée avec des teneurs en éléments 
majeurs 1.5 à 20 fois plus concentrées dans les effluents de STEP que dans la nappe. Ces forts 
gradients chimiques entre les types d’eau devraient permettre de distinguer aisément la 
contribution de chacun dans les eaux de rivière. Cependant au niveau isotopique, les 
disparités s’estompent avec des variations proches de la barre d’erreur analytique en δ2H et 
δ18O, les rendant peu sensibles aux processus de mélange.  
 
Tableau 4-1 : Données géochimiques moyennes des stations d’épuration et de la nappe des sables 
de Fontainebleau 
 
T pH CE HCO3- Cl
- NO2- NO3- PO43- SO42- Na
+ K+ Mg2+ Ca2+ δ2H δ18O δ13C
°C µS.cm-1
STEP 14.9 7.6 1302 409 160 3.4 4.7 7.5 99 105 21.8 21.7 108 -46.4 -6.6 -14.6
nappe 13.4 7.1 628 249 34 <0.1 15.6 0.2 52 22 1.5 12.0 81 -47.5 -7.0 -16.4
Source 
d'eau mg.L-1 ‰
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4.2.3 Géochimie des eaux de rivière 
À l’exception de la cartographie d’hiver 2013 qui ne comporte que 12 points de 
prélèvement, les trois autres campagnes ont été réalisées sur les 22 stations sélectionnées en 
fonction de leur position stratégique sur le bassin. L’ensemble des données recueillies lors de 
ces campagnes est réuni en Annexe 12. Pour chaque station de mesure, pH, CE, température 
et débit ont été mesurés in-situ. Le 222Rn a également été mesuré in situ (Rad7), sauf lors de la 
campagne d’hiver 2013 où des échantillons ont été prélevés pour faire l’analyse en 
laboratoire. L’eau a été pompée en continu au milieu de la rivière, à 5 cm du fond de l’eau, et 
échantillonnée pour les analyses en ions majeurs, δ18O, δ2H, et δ13C (Annexe 6). 
• Caractéristiques physico-chimiques des eaux 
Sur les quatre campagnes réalisées, le pH varie principalement entre 7.3 et 8.5 (Figure 
4-6). Les variations de la conductivité électrique sont importantes (principalement entre 300 
et 900 µS.cm-1), d’autant plus lors des campagnes estivales. La température est un bon 
indicateur du mois d’échantillonnage, avec les températures les plus basses pendant la 
campagne de janvier 2013 (Tmoy = 4.5 °C), et les températures les plus chaudes pendant les 
campagnes de juillet 2013 et 2014 (Tmoy = 19 °C). La campagne de mars 2014, présente des 
températures intermédiaires entre les campagnes précédentes (Tmoy = 11 °C). De la même 
façon que pour la conductivité, les variations de température sont bien plus importantes pour 
les deux campagnes estivales que pour les campagnes hivernales. Cette différence saisonnière 
est majoritairement due aux variations journalières de la température de l’air, qui sont plus 
grandes en été qu’en hiver, et permettent un réchauffement des eaux de surface durant la 
journée. La température de l’eau échantillonnée est donc dépendante de l’heure 
d’échantillonnage. Cependant, l’influence de la température de l’air est limitée lorsque de 
gros apports d’eau souterraine arrivent en rivière, tamponnant ainsi sa température.  
 




Figure 4-6 : Paramètres physico-chimiques des eaux de rivière relevés lors des campagnes de 
cartographie 
Quelle que soit la campagne d’échantillonnage, l’eau la plus conductrice correspond à 
la sortie de la station d’épuration du Mesnil-Saint-Denis, qui présente la plus forte capacité de 
traitement des eaux du bassin (20000 EH). Les gammes de variations des paramètres physico-
chimiques du cours principal de l’Yvette sont en général similaires à celles de ses affluents, 
excepté pour la conductivité qui est plus « tamponnée » dans l’Yvette. Ce phénomène peut 
être dû à une contribution d’eau souterraine plus homogène chimiquement (i.e. moins 
impactée par les étangs et les STEP). 
• Faciès géochimique des eaux 
Sur le bassin entier de l’Yvette amont, les eaux de rivières ont un faciès bicarbonaté 
calcique (Figure 4-7). L’ensemble des eaux évolue entre le pôle nappe et le pôle STEP plus 
riche en chlorures, nitrates et potassium. Les eaux des points de mesure les plus proches des 
sorties de STEP tendent alors vers un faciès bicarbonaté-chloruré calcique et potassique. 
Malgré les variations spatiales du faciès des eaux, aucune variation saisonnière n’est visible à 
l’échelle du bassin.  




Figure 4-7 : Faciès géochimique des eaux de rivières du bassin versant de l’Yvette amont 
• Bilans des flux d’eau et de nutriments à l’échelle du bassin versant de l’Yvette 
Afin d’étudier la répartition des éléments au sein des cours d’eau, et la contribution de 
chaque affluent aux flux du cours principal de l’Yvette, des bilans de masses ont été réalisés 
pour l’ensemble des éléments majeurs (Équations 29 et 30).  
𝑭𝑭𝒊𝒊𝒑𝒑𝒏𝒏 𝑿𝑿,   𝒂𝒂𝒇𝒇𝒇𝒇𝒑𝒑𝒑𝒑𝒆𝒆𝒏𝒏𝒕𝒕 𝒀𝒀 = [𝒊𝒊𝒑𝒑𝒏𝒏 𝑿𝑿]𝒂𝒂𝒇𝒇𝒇𝒇𝒑𝒑𝒑𝒑𝒆𝒆𝒏𝒏𝒕𝒕 𝒀𝒀 ∗ 𝑸𝑸𝒂𝒂𝒇𝒇𝒇𝒇𝒑𝒑𝒑𝒑𝒆𝒆𝒏𝒏𝒕𝒕 𝒀𝒀       Équation 29 
𝑭𝑭𝒊𝒊𝒑𝒑𝒏𝒏 𝑿𝑿,   𝒀𝒀𝒄𝒄𝒆𝒆𝒕𝒕𝒕𝒕𝒆𝒆 = ∑𝑭𝑭𝒊𝒊𝒑𝒑𝒏𝒏,𝒂𝒂𝒇𝒇𝒇𝒇𝒑𝒑𝒑𝒑𝒆𝒆𝒏𝒏𝒕𝒕𝒔𝒔 + 𝑭𝑭𝒊𝒊𝒑𝒑𝒏𝒏,   𝒂𝒂𝒑𝒑𝒕𝒕𝒓𝒓𝒆𝒆𝒔𝒔 =  [𝒊𝒊𝒑𝒑𝒏𝒏 𝑿𝑿]𝒀𝒀𝒄𝒄𝒆𝒆𝒕𝒕𝒕𝒕𝒆𝒆 ∗ 𝑸𝑸𝒀𝒀𝒄𝒄𝒆𝒆𝒕𝒕𝒕𝒕𝒆𝒆    Équation 30 
où : 
Fion X, affluent Y le flux de l’ion X étudié à l’exutoire de l’affluent Y (mg.s-1), [ion X] la 
concentration de l’ion X étudié à l’exutoire de l’affluent Y (mg.m-3), Qaffluent Y le débit de 
l’affluent Y à son exutoire (m3.s-1), FionX, Yvette le flux de l’ion X à l’exutoire de l’Yvette amont 
(mg.s-1), Fion, autres les flux de l’ion X provenant du fond de vallée de l’Yvette (mg.s-1) 
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Les campagnes de 2013 étant incomplètes, les bilans de flux massiques ont été 
calculés à l’échelle du bassin de l’Yvette, uniquement pour les deux cartographies de 2014 
(Figure 4-8). Les apports d’eau et d’éléments dans l'Yvette proviennent principalement des 
affluents qui drainent 71 % du bassin total. Seuls 20 % des flux en moyenne en hiver et 36 % 
en été proviennent du fond de vallée de l’Yvette (i.e. 29 % de la surface totale du bassin 
versant), dont l’origine est partagée entre les eaux souterraines et les deux STEP présentes sur 
le cours principal de l’Yvette (i.e. STEP de Lévis-Saint-Nom et STEP de Dampierre-en-
Yvelines). Le cours principal de l’Yvette est donc fortement dépendant du débit et de la 
qualité de ses affluents. Par ailleurs, il existe une disparité entre les flux d’eau et les flux 
d’éléments dissous au sein du bassin. En effet, au niveau des flux d’eau, les apports 
majoritaires proviennent du Ru des Vaux (25 % en moyenne sur les deux campagnes) puis du 
Rhodon (19 %) et de la Mérantaise (15 %). Pour les flux d’éléments conservatifs (chlorures), 
le Rhodon devient l’affluent majoritaire (25 %), suivi du Ru des Vaux (21 %) et de la 
Mérantaise (12 %). Pour les nitrates et les sulfates, le Rhodon reste prédominant (23 % pour 
les nitrates et 22 % pour les sulfates) suivi cette fois de la Mérantaise (20 % et 21 %) et 
ensuite du Ru des Vaux (18 % et 17 %). Ces différences s’observent autant en hiver qu’en été, 
et sont liées aux variations de la qualité des intrants aux rivières. Les stations d’épuration 
rejettent des eaux de qualité à peu près homogène sur le bassin mais le débit de la STEP du 
Mesnil-Saint-Denis étant beaucoup plus important que celui des autres stations (22 L.s-1 en 
moyenne contre 13 L.s-1 pour celle de Lévis-Saint-Nom et moins de 10 L.s-1 pour les autres 
STEP). Le flux d’éléments dissous issu des STEP est donc plus important au sein du Rhodon 
que sur les autres cours d’eau. Par ailleurs, les apports d’eau et d’éléments dissous au cours 
principal de l’Yvette par le biais des affluents sont nettement plus faibles l’été que l'hiver 
(63 % des flux moyens en été contre 78 % des flux moyens à l’hiver). Seule la contribution du 
Ru des Vaux reste identique entre l'été et l'hiver. Ce contraste de contribution été/hiver serait 
lié à une variation du niveau de nappe sur les versants et le fond de vallée. À la sortie de 
l’hiver, au moment théorique où les niveaux piézométriques de la nappe sont les plus hauts, 
les gradients hydrauliques sont plus importants. Les têtes de bassin sont donc davantage 
alimentées par la nappe à la fin hiver. Cependant, les chroniques piézométriques sur les 
plateaux ne montrent pas de variations saisonnières. Les variations du niveau piézométrique 
entre l'été et l'hiver doivent donc certainement concerner les versants des vallées où 
4 Evolution spatio-temporelle du faciès géochimique des rivières 175 
 
 
l’infiltration de l'eau est facilitée par l’affleurement de l’aquifère. Un suivi piézométrique au 
niveau de ces versants serait pertinent pour valider cette hypothèse.  
 
Figure 4-8 : Bilan des flux d’eau et d’éléments dissous principaux au niveau de l’exutoire de 
l’Yvette à Gif-sur-Yvette. Répartition de l’alimentation provenant directement du fond de vallée 
de l’Yvette et des six affluents principaux. 
 
• Variations saisonnières de la signature géochimique et isotopique des eaux 
Pour déterminer l’origine de ces variations temporelles de la chimie des rivières, la 
composition isotopique des eaux (rivière, STEP, étang, nappe) a été comparée à leur 
conductivité électrique. Le pôle nappe a été défini ici à partir de la moyenne de toutes les 
données recueillies dans ce projet (Tableau 4-1). La STEP la plus importante ayant été 
échantillonnée lors des campagnes de rivière, c’est sa signature qui représente le pôle STEP. 
Enfin, le pôle étang est illustré par le point de rivière le plus en amont de la Mérantaise (M1) 
qui recueille exclusivement les eaux des étangs du Manet (Figure 4-1). 
L'eau de nappe a une composition chimique et isotopique bien distincte des étangs 
(Figure 4-9). La composition isotopique des étangs est clairement différente entre l'été et 
l'hiver : enrichie en été par l'effet de l'évaporation et appauvrie en hiver, à cause des faibles 
températures. De l’autre côté, l'eau de nappe issue de l'infiltration de la pluie ainsi que les 
eaux de STEP ont une composition isotopique indépendante de la saison. En ce qui concerne 
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la conductivité, les eaux de STEP se distinguent par leur conductivité électrique élevée, tandis 
que les eaux des étangs sont peu minéralisées. Les eaux de nappe ont une conductivité 
électrique intermédiaire. La conductivité électrique de chacun de ces pôles n’est pas affectée 
par les saisons. 
 
Figure 4-9 : Relation CE vs δ18O pour les quatre campagnes de cartographie, hiver 2013 (figurés 
bleus), été 2013 (figurés rouges), hiver 2014 (figurés verts) et été 2014 (figurés violets).  
Les eaux de rivière se répartissent en deux groupes. Celles dont la conductivité est 
supérieure à 630 µS.cm-1 sont issues du mélange entre les eaux de STEP et les eaux de nappe. 
Les trois stations prélevées sur le Rhodon font partie de ce premier groupe. En revanche, les 
eaux de rivière ayant une conductivité électrique plus faible, possèdent aussi une signature 
isotopique très variable en fonction des saisons. Ces variations s’alignent le long de tendances 
qui semblent mener au pôle étang. Sachant que la plupart des rivières possèdent un étang 
proche de leur source, l’hypothèse de mélange direct entre les étangs de plateau et les rivières 
pourrait en effet expliquer cette variation de signature isotopique couplée à une conductivité 
électrique plus faible que celle les pôles nappe et STEP. Cependant, les connexions entre le 
réseau d’étangs et rigoles et les cours d’eau sont discontinues dans le temps, et surtout en 
période estivale, la plupart des étangs présents sur le bassin sont déconnectés du réseau 
hydrographique pour maintenir un niveau correct et préserver leur vie aquatique propre. Cette 
Mélange nappe - STEP ? 
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hypothèse n’est donc pas plausible dans notre cas. Si les étangs sont isolés du réseau 
hydrographique en surface, ils contribuent néanmoins toute l’année à l’alimentation de la 
nappe des sables de Fontainebleau. Cette alimentation pourrait diluer les eaux de nappe sur 
les quelques kilomètres alentours et influer sur leur isotopie et leur chimie, comme cela a été 
mentionné sur le bassin du Rhodon dans le chapitre 3. L’impact des étangs sur l’isotopie de la 
nappe est toujours lié à un enrichissement (Schneider, 2005). Les mesures réalisées en mai et 
septembre 2014 sur les piézomètres impactés par les étangs du Manet n’ont révélées qu’une 
faible augmentation de la signature isotopique, de + 0.1 à + 0.3 ‰ par rapport aux autres 
piézomètres disposés sur le bassin. Ainsi ces variations semblent trop faibles pour expliquer 
des signatures enrichies au-dessus de -7 ‰.  
Sachant que ce troisième pôle de mélange doit être une eau moins minéralisée que la 
nappe, sujette aux pluies et à l’évaporation, mais en lien continu avec la rivière, la troisième 
hypothèse réside dans les écoulements issus des évènements pluvieux eux-mêmes. Le 
ruissellement peut être d’ores et déjà écarté puisqu’aucune pluie efficace n’est observée sur 
les jours précédents les campagnes d’été 2013 et 2014 et la campagne d’hiver 2014. 
Cependant, l’étude des précipitations efficaces sur le mois précédent chaque campagne 
indique que la cartographie d’été 2013 est la seule à avoir été réalisée à la suite d’une période 
sèche de plus de trois semaines. La campagne d’été 2014 s’est déroulée à la suite d’un mois 
particulièrement pluvieux où seuls les quatre jours précédant la campagne sont dénués de 
pluies efficaces. La cartographie d’hiver 2014 est quant à elle comprise entre les deux avec 
des pluies efficaces notables sur le mois précédent jusqu’à 8 jours avant le travail de terrain. 
Si la chimie des rivières est liée aux pluies efficaces, l’hypothèse la plus probable 
correspondrait donc à un écoulement retardé, permettant l’infiltration des eaux de pluie et leur 
stockage temporaire de quelques jours à quelques semaines avant leur décharge en rivière. Ce 
transfert en souterrain serait trop court pour permettre une minéralisation de l’eau complète, 
mais serait présent de manière significative sur le bassin pour impacter près de la moitié des 
stations de mesure.  
En adéquation avec les modèles hydrologiques conceptuels décrits dans le chapitre 2, 
deux processus de transfert peuvent être émis: (i) les zones de stockage correspondant aux 
zones humides riveraines, qui stockent l’eau tant que leur sol n’est pas saturé, et la relâchent 
ensuite progressivement vers la rivière, (ii) l’infiltration sur les versants, qui servirait en partie 
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à l’alimentation des lignes de source au niveau des ruptures de pente entre versant et vallée 
(Figure 4-10). Dans les deux cas, d'un point de vue dynamique hydrologique, cet écoulement 
retardé est inclus dans le flux de nappe, indissociable par des mesures de débit. 
 
Figure 4-10 : Schéma conceptuel représentant les deux hypothèses d’écoulement retardé au sein 
du bassin versant : (i) stockage temporaire dans les zones humides, (ii) transit dans la ZNS des 
versants proche des lignes de source. 
Ces deux hypothèses peuvent aussi être combinées pour en former une troisième dans 
laquelle l’écoulement retardé recherché serait une somme de la surcharge des lignes de 
sources et de la saturation des zones humides. Au niveau du bassin versant du Rhodon, il a été 
établi que les flux au sein des zones humides se situaient majoritairement le long 
d’écoulements préférentiels provenant des lignes de sources. Il est donc possible que 
l’augmentation du débit des sources après infiltration d’eau de pluie soit la principale source 
d’eau « diluée » dans le système riverain. Cependant, les campagnes d’échantillonnage des 
zones humides ayant été réalisées après plusieurs semaines sans précipitations efficaces, la 
dilution de la chimie de la nappe par les écoulements retardés n’a pas pu être observée. Un 
suivi de la conductivité électrique au niveau de ces sources serait nécessaire pour valider cette 
hypothèse.   
(i) 
(ii) 
4 Evolution spatio-temporelle du faciès géochimique des rivières 179 
 
 
4.3 Origine de la variabilité spatiale de la chimie des eaux 
 
Pour comprendre la variabilité spatiale de la chimie des rivières, il est important de se 
placer dans un contexte le plus simple possible, c’est-à-dire dans ce cas-ci sans ruissellement. 
Nous avons vu dans la partie précédente qu’en période de basses eaux, les eaux de rivières 
étaient issues d’un mélange entre trois pôles : la nappe, les STEP et les écoulements retardés 
faiblement minéralisés. Parmi les trois campagnes effectuées en basses eaux, la dernière 
campagne de cartographie réalisée est la seule sur laquelle les analyses de pesticides ont été 
réalisées. Cette campagne, plus complète que les précédentes, a donc été choisie pour faire un 
état des lieux de la variabilité spatiale de la géochimie des eaux au sein du bassin de l’Yvette 
amont, et pour appréhender les facteurs impactant la qualité des rivières. 
4.3.1 État des lieux sur la campagne d’été 2014 
La campagne d’échantillonnage s’est déroulée sur une journée et demi, les 31 juillet et 
1er août 2014. En plus des éléments analysés lors des précédentes campagnes, 200 pesticides 
ont été recherchés dans les eaux prélevées sur cette campagne. Sur les 200 molécules, 32 ont 
été retrouvées dans les rivières dont le glyphosate, l’AMPA, le diuron, l’atrazine et ses 
dérivés sont les plus représentés (Annexe 13). 
• Description des flux d’eau et d’éléments au sein du bassin versant  
Sur l’ensemble du site d’étude la chimie des rivières est hétérogène (Figure 4-11). Les 
chlorures, qui représentent ici les éléments conservatifs les plus présents dans les cours d’eau, 
varient de 19 à 140 mg.L-1. Majoritairement apportés par les stations d’épuration, leur 
concentration augmente sur les points de mesure situés juste en aval des différentes STEP. A 
l’inverse, la station de mesure la plus en amont de la Mérantaise, dont le débit provient 
presque exclusivement des étangs du Manet, possède les teneurs les plus faibles. 
L’observation de fortes variations de concentrations au niveau des affluents principaux tels 
que le Rhodon et le Ru des Vaux ne se constate cependant pas sur le cours principal de 
l’Yvette. En effet, malgré deux STEP de taille importante, situées directement sur son cours, 
l’Yvette possède une chimie assez homogène. Cette différence peut être due au débit total du 
cours principal qui même en amont est bien plus important que celui des affluents en tête de 
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bassin. Ainsi, la proportion de débit provenant des STEP devient presque négligeable face à 
celui des apports de nappe et d’affluents. Par ailleurs, au niveau de l’exutoire des affluents 
majeurs, les concentrations en chlorures sont très proches de la moyenne de la nappe de 
34 mg.L-1, indiquant que l’impact des STEP très fort sur les parties amont devient là aussi 
négligeable. En termes d’éléments conservatifs, les têtes de bassin sont très impactées par leur 
source locale, mais rapidement, le signal de la nappe domine dans les cours d’eau, donnant 
une chimie plutôt stable au cours principal. 
 
Figure 4-11 : Cartographie des concentrations en chlorures dans les eaux de rivière 
La chimie des eaux de rivière est étroitement liée à la taille des sous-bassins 
d’alimentation topographiques de chaque station de mesure. Afin de s’abstraire des processus 
possibles de dilution, les nitrates et les sulfates ont été étudiés en rapports élémentaires par 
rapport aux chlorures (Figure 4-12). Le premier panneau retrace l’évolution des éléments 
conservatifs sur le bassin. Comme vu précédemment, les rivières en têtes de bassin ont une 
chimie très variable, certainement due aux sources d’eau locales, telles que les étangs du 
Manet pour la Mérantaise et les STEP pour le Rhodon, le Ru des Vaux et le Rouillon de 
Cernay. En revanche, dès que l’on passe la limite des 40 km² en surface de bassin versant, les 
teneurs en chlorures s’alignent autour de la valeur moyenne de la nappe. Pour les nitrates et 
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les sulfates, on observe la même disparité entre petits bassins versants à chimie hétérogène et 
grands bassins versants plus homogènes. Cependant, pour les nitrates, l’alignement des 
stations aux exutoires des grands bassins (Ru des Vaux aval et Yvette aval) ne se fait pas au 
niveau du fond géochimique moyen de la nappe, mais à un rapport plus faible. Le Ru des 
Vaux, qui se jette dans l’Yvette entre les stations Y3 et Y4, dont les teneurs en nitrates sont 
très faibles, semble fortement impacter la chimie de l’Yvette. En effet, en Y3, l’Yvette a un 
rapport NO3-/Cl- presque équivalent à celui de la nappe. Or, en Y4, après la confluence avec le 
Ru des Vaux, ce rapport chute à la valeur de la station la plus aval du Ru des Vaux. Les 
teneurs très faibles en nitrates du Ru des Vaux sont principalement dues à la présence de 
nombreux étangs en interaction directe avec le cours d’eau (chap. 1.2, Figure 1-17). Les eaux 
stagnantes ayant tendance à être moins oxygénées sont le réceptacle de processus d’oxydo-
réduction dont la dénitrification, qui permettent d’épurer en partie le Ru des Vaux. En aval de 
cette confluence, le ratio NO3-/Cl- de l’Yvette tend à remonter péniblement vers le rapport de 
la nappe entre Y4 et Y7 sans y arriver. Les confluences avec le Rhodon et le Montabé dont les 
ratios sont aussi plus faibles, peuvent être la cause de cette rééquilibration lente de l’Yvette 
avec la nappe. Cette dynamique des nitrates à l’échelle du bassin est aussi visible pour les 
sulfates mais avec des amplitudes de variations plus faibles. 
De ces nouveaux éléments, qui confirment les différences entre les dynamiques 
spatiales des éléments dissous, on peut déduire que (i) la chimie de l’Yvette dans sa partie 
amont est liée à celle de la nappe, (ii) la chimie de l’Yvette dans sa partie aval dépend 
principalement de celle de ces affluents majeurs. Au niveau des affluents, si l’étude des 
éléments conservatifs prouve l’équilibre des cours d’eau avec la nappe dans leur partie aval, 
l’étude des éléments non-conservatifs prouve l’hétérogénéité chimique de cette nappe. Cette 
hétérogénéité peut être due aux variations spatiales des sources d’éléments qui alimentent la 
nappe, mais aussi aux processus de surface à l’instar du Ru des Vaux et de ses étangs.  




Figure 4-12 : Relation entre les rapports élémentaires des espèces majoritaires dissoutes dans les 
rivières et la taille des sous-bassins d’alimentation. Les zones 1 et 2 correspondent 
respectivement aux bassins de taille inférieure à 40 km² et supérieure à 40 km². La flèche A 
représente la minéralisation progressive des eaux de rivière dont la source est peu minéralisée, 
tandis que la flèche B représente la dilution progressive des eaux de rivière dont la source 
provient des STEP. 
Pour distinguer les sous-bassins les plus contributifs en termes d’eau et de chimie, des 
bilans de masse ont été effectués pour les phosphates et les pesticides totaux afin de compléter 
les bilans présentés en partie 4.2.3 (Figure 4-8). Au niveau des flux d’eau, l’Yvette à son 
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exutoire de Gif-sur-Yvette est donc alimentée à 63 % par ses affluents et à 37 % par des flux 
issus du fond de vallée du cours d’eau principal (nappe des sables de Fontainebleau, les 
stations d’épuration de Lévis-Saint-Nom et de Dampierre-en-Yvelines, représentant 3 % du 
débit total à Gif-sur-Yvette, et plusieurs petits rus qui transitent dans les zones humides ; 
Figure 4-13). En cohérence avec les résultats hydrodynamiques, le Ru des Vaux suivi du 
Rhodon et de la Mérantaise sont les trois affluents principaux du cours principal de l’Yvette. 
 
Figure 4-13 : Bilan de masse de l’eau et des principaux éléments chimiques à l’échelle du bassin 
versant de l’Yvette amont pour l'été 2014. Répartition de l’alimentation provenant directement 
du fond de vallée de l’Yvette et des six affluents principaux. 
Au niveau des éléments dissous, la répartition des flux est très hétérogène. 64 % des 
chlorures sont apportés à l'Yvette par les affluents (dont 24 % par le Rhodon et 22 % par le 
Ru des Vaux). Les nitrates sont, quant à eux, principalement apportés par le Rhodon, à 
hauteur de 22 %, et par la Mérantaise, à hauteur de 18 %. Les phosphates proviennent 
uniquement du fond de vallée du cours principal de l’Yvette, et des bassins du Ru des Vaux et 
du Rhodon, les autres sous-bassins ayant des teneurs négligeables à leur exutoire car 
inférieures au seuil de détection. Enfin pour les pesticides, l’ensemble des sous-bassins aide à 
leurs transports, mais le Rhodon est largement plus impacté que les autres sous-bassins avec 
une contribution au cours principal de 36 % contre seulement 25 % pour le Ru des Vaux et 
moins de 5 % pour les autres affluents. De la même manière que pour les nutriments, la 
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puisqu’elle amène 60 % du flux de pesticides présent à l’exutoire du cours d’eau. Les 40 % 
restants sont amenés au cours d’eau sur la partie avale du bassin entre les stations R3 et R4, ce 
qui laisse présumer un impact des bourgs importants. 
• Mélange nappe – STEP au sein des rivières et impact des écoulements retardés 
La dynamique des éléments dissous dans les rivières au sein du bassin dépend de trois 
facteurs : (i) la composition des sources d’eau, (ii) les parts de mélange de chaque source au 
niveau de la rivière et (iii) les processus biogéochimiques pouvant modifier la composition de 
l’eau et (iv) la dilution possible par les écoulements retardés. Pour identifier la variabilité 
spatiale de l'influence du pôle « écoulement retardé » et l'impact des processus biochimiques, 
les concentrations en chlorures (éléments conservatifs) et sulfates (non conservatifs) des 
rivières sont comparées à celles d'eaux issues d'un simple mélange binaire entre l'eau de 
nappe (non influencée par les écoulements retardés dilués) et l'eau des STEP (Figure 4-14).  
Que ce soit pour les chlorures ou pour les sulfates il est clairement visible que peu de 
stations s’alignent sur la droite de mélange. De manière générale, les stations les plus 
éloignées de cette droite sont celles situées en tête de bassin, même quand d’après les mesures 
de débit, ces dernières ne sont censées recevoir que de l’eau de STEP. Ce constat peut être 
associé à une variabilité directe de la chimie des effluents mais aussi à un mélange entre 
STEP et écoulement retardé au niveau des points de mesure situés proches de leurs rejets. En 
transitant simplement dans la zone non saturée (ZNS), les écoulements retardés pourraient 
donc impacter de manière importante les têtes de bassins où la nappe n’alimente pas le réseau 
hydrographique. En revanche pour les points de mesure situés le plus en aval des différents 
affluents et du cours principal de l’Yvette se rapprochent de plus en plus de la droite de 
mélange binaire, diminuant ainsi l’impact des écoulements retardés. À l’échelle du bassin de 
l’Yvette, l’impact de l’écoulement retardé serait donc plus important en amont qu’en aval des 
sous bassins.  
 




Figure 4-14 : Comparaison entre le mélange binaire théorique STEP – nappe et les données de la 
cartographie de rivières d’été 2014. Les barres d’erreur sur les deux pôles correspondent aux 
valeurs minimales et maximales observées. 
Une façon de quantifier l’impact des écoulements retardés, il est possible de calculer le 
taux de dilution à partir des concentrations en chlorures et en sulfates, pour chacun des points 
décalés de la droite de mélange. Pour cela, l’hypothèse d’une chimie de nappe et de STEP 
homogène spatialement est toujours prise en compte, la chimie de la nappe étant celle non 
influencée par les écoulements retardés (Tableau 4-1). Les taux de dilution obtenus à partir 
des concentrations en sulfates sont cohérents avec ceux obtenus à partir des concentrations en 
chlorures, sauf pour La Mérantaise et l’Ecosse Bouton ce qui laisse présumer des processus 
supplémentaires jouant sur la qualité des eaux de ces deux sous-bassins (Figure 4-15). Les 
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parallèle de la dilution des chlorures, l’Ecosse Bouton subit à l’inverse un enrichissement en 
chlorures. Les eaux des stations situées aux exutoires du Pommeret et du Montabé sont 
légèrement enrichies dans les deux éléments. L’origine de l'enrichissement en sulfate et/ou 
chlorure est multiple : les eaux de STEP et les zones urbaines pour les chlorures, les eaux de 
STEP, l'agriculture et les jardins pour les sulfates. Compte-tenu de la répartition homogène à 
l'échelle du bassin de ces différentes sources de chlorure et de sulfates, il est difficile de 
privilégier l'une au détriment des autres pour expliquer les enrichissements observés dans 
certaines rivières.  
Cependant, pour la majorité des points qui démontrent une dilution simultanée des 
deux éléments, les taux de dilution calculés en amont des principaux cours d’eau sont en 
moyenne deux fois plus élevés que ceux en aval, présentant une évolution cohérente entre 
l'amont et l'aval : ils diminuent de 50 % à moins de 20 % pour l’Yvette, de 70 % à 40 % pour 
le Ru des Vaux et de 40 % à 10 % pour le Rhodon. 
 
Figure 4-15 : Impact des écoulements retardés sur la chimie des rivières. La flèche noire 
représente l’évolution spatiale (amont – aval) des taux de dilution sur les cours du Rhodon, du 
Ru des Vaux et de l’Yvette. 
Pour expliquer cette évolution amont-aval des taux de dilution deux hypothèses 
peuvent être émises : (i) les écoulements retardés sont plus importants sur les parties amont 
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bassins versants. D’après les résultats du chapitre 2, les écoulements retardés semblent 
proportionnels aux surfaces de versant et de zones humides de fond de vallée. Or, ces surfaces 
augmentent de l’amont vers l'aval des bassins versants. La diminution des taux de dilution 
vers l'aval ne peut donc pas être expliquée par une diminution des écoulements retardés vers 
l'aval. Cette première hypothèse peut donc être écartée.  
La seconde hypothèse réside dans la composition chimique de l’eau de nappe initiale, 
non influencée par les écoulements retardés, considérée constante sur l'ensemble du bassin. Or 
sur le bassin du Rhodon, la composition chimique de la nappe est variable, avec des eaux 
faiblement minéralisées sur la partie amont du bassin, certainement en lien avec les étangs du 
Manet situés sur son aire de recharge. De plus, des études antérieures ont déjà montré 
l'influence des étangs sur la composition isotopique de la nappe sur un rayon d’environ 3 km 
(Schneider, 2005). Or, les étangs se répartissant de manière assez homogène sur toutes les 
têtes de bassin, leur impact sur la nappe est donc possible et probable. La dilution des eaux ne 
serait donc pas uniquement liée à des écoulements retardés mais aussi à l'influence des étangs 
sur la composition chimique de la nappe. Ces étangs étant principalement concentrés en tête 
de bassins, la dilution y est plus importante. Cette répartition spatiale des taux de dilution 
renforce donc l’idée d’une stratification de la chimie de la nappe avec une décharge en tête de 
bassin plutôt appauvrie en éléments dissous, et une décharge en aval dont la composition est 
similaire au fond géochimique de la nappe régionale. 
4.3.2 Origine de la stratification de la nappe 
Les différents processus de recharge de la nappe, notamment sur les plateaux avec la 
présence d’étangs et de zones humides sont à l'origine de sa stratification. Pour tenter de 
comprendre ce phénomène à l’échelle du bassin entier, nous avons étudié les signatures 
isotopiques de l’eau au droit des 22 points échantillonnés (Figure 4-16). Deux groupes de 
points se distinguent : (i) les eaux des points du cours principal de l’Yvette, du Ru des Vaux 
et de l’amont de la Mérantaise, s’alignant le long d’une droite d’évaporation proche de celle 
qui mène à la signature isotopique des étangs de plateau, et (ii) les eaux des autres points 
(Rhodon, Mérantaise aval, Pommeret, Montabé et Ecosse Bouton), plus appauvries que le 
premier groupe, se rapprochant de la signature moyenne de l’eau de nappe, calculée à partir 
des campagnes d’analyses de la thèse de V. Schneider (2005).  




Figure 4-16 : Signatures isotopique des eaux de rivière échantillonnées en été 2014. Le carré en 
pointillé marron représente la gamme de variation isotopique des eaux de nappe sur le bassin 
versant du Rhodon. La droite en pointillé rouge correspond à la droite d’évaporation des étangs.  
Par ailleurs les compositions isotopiques du second groupe sont inclues dans la gamme 
de variation des eaux de nappe étudiées au sein du bassin versant du Rhodon. Sur les quatre 
cours d’eau principaux, à l’exception du Ru des Vaux, on observe un appauvrissement global 
des eaux de l’amont vers l’aval. Cet état coïncide avec un mélange entre une eau de nappe 
enrichie, impactée par les étangs sur les têtes de bassin, et une eau de nappe « pure », i.e. 
appauvrie en 18O et 2H car non influencée par les étangs et les écoulements retardés, rechargée 
uniquement par l’infiltration de la pluie sur les parties avales des bassins. Pour le Rhodon 
néanmoins cette évolution spatiale est très réduite, en accord avec les résultats présentés dans 
le chapitre 3.  
Au contraire, le Ru des Vaux s’enrichit en 18O et 2H d’amont en aval. Cette 
contradiction est simplement due à la particularité de l’aménagement du fond de vallée sur cet 
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bief pour alimenter l’étang en continu par la rivière, représentent de grandes surfaces d’eau 
libre plus ou moins stagnante qui s’évaporent facilement. Ainsi, la signature isotopique du Ru 
des Vaux tend à s’enrichir, masquant les apports souterrains néanmoins bien présents.  
Il existe donc trois types de systèmes sur le bassin : (i) les cours d’eau dominés par les 
apports de nappe appauvrie (Pommeret, Montabé, Ecosse Bouton et Mérantaise), (ii) les cours 
d’eau dominés par les interactions avec les étangs de fond de vallée (Ru des Vaux) et (iii) les 
cours d’eau alimentés à la fois par les différentes « strates » de la nappe, i.e. influencée (en 
amont des bassins) ou non (en aval des bassins) par les étangs et les écoulements retardés, les 
STEP (Rhodon, Yvette).  
Les stations d’épuration jouent elles-aussi un rôle dans la recharge de la nappe puisque 
l’on a vu dans le cas du Rhodon une zone d’infiltration des eaux de STEP au travers du lit de 
la rivière sur quelque centaines de mètres. Il reste cependant difficile de quantifier 
précisément la part de chaque source car toutes s’alignent sur la même droite d’évaporation. 
Pour aller plus loin dans la recherche des impacts respectifs des étangs et des STEP sur la 
recharge de la nappe, il faudrait réaliser des expériences de terrain telles que des traçages 
artificiels (au deutérium par exemple) pour calculer des taux d’infiltration et étudier les zones 
d’expansion de ces flux d’infiltration.  
 
4.3.3 Impact des zones humides et de l’occupation des sols sur les variations 
spatiales de la chimie des rivières 
La qualité des eaux de rivière est dépendante de celle des eaux de STEP, des eaux des 
étangs et des eaux de la nappe, ces dernières pouvant être enrichies en nutriments et pesticides 
via les infiltrations en provenance des plateaux cultivés. Afin de tester de manière globale si 
l’occupation des sols, dans le sens large du terme, a un impact sur la dynamique de certains 
éléments ou non, le traitement géostatistique réalisé pour les sous-bassins des stations 
hydrométriques a été réalisé à plus petite échelle pour les onze points complémentaires suivis 
lors des cartographies. Sur chaque sous-bassin, les surfaces de zones humides, de cultures, de 
prairies, de forêts et de zones urbaines ont été calculées sous QGis (http://www.qgis.org/). 
Ces répartitions ont été combinées avec les données chimiques obtenues sur les 22 stations de 
mesures lors des trois campagnes de basses eaux pour la réalisation d’analyses en 
composantes principales (i.e. 66 individus pour 15 variables). Parmi l’ensemble des analyses 
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effectuées, seuls les éléments majeurs ont été sélectionnés pour ces ACP. Les résultats sont 
présentés dans la Figure 4-17. Deux ACP distinctes ont été réalisées : la première compare la 
chimie des rivières à l’occupation du sol au sens strict, c’est-à-dire la répartition des surfaces 
en zones urbaines, cultures, forêts et prairies (ACP_A, panneau du haut), tandis que la 
seconde compare les mêmes éléments chimiques que la première aux répartitions de zones 
humides (ACP_B, panneau du bas). Les variabilités des paramètres des deux ACP sont assez 
bien représentées par les composantes 1 et 2, qui englobent 63 % de la variance pour 
l’ACP_A et 65 % de la variance pour l’ACP_B.  
Sur l’ACP_A, les paramètres chimiques se répartissent en deux groupes distincts : (i) 
d’un côté les éléments d’origine principalement anthropique (Na+, Cl-, K+, PO43-) et (ii) de 
l’autre les éléments d’origine principalement géologique (Ca2+, HCO3-, SO42-, Mg2+). La 
conductivité électrique dépendant de la somme de tous les éléments dissous, est naturellement 
située à mi-distance des deux groupes de paramètres. Les prairies sont majoritairement 
indépendantes des dynamiques de tous les éléments majeurs présents dans les rivières. Les 
cultures, très mal représentées car proches du centre de la figure, semblent corrélées aux 
nitrites mais l’incertitude est grande sur cette relation. En revanche, la corrélation entre les 
villes et les éléments du groupe 1 est en accord avec une origine purement anthropique. Les 
stations d’épuration étant les exutoires majeurs de la plupart des polluants citadins, elles 
peuvent représenter la source principale de ces éléments dans les cours d’eau. Mais il y a aussi 
le lessivage des éléments apportés sur le sol, notamment les sels, qui atteignent la nappe avant 
d’être relâchés en rivière. La répartition des villes peut donc englober ces deux sources. Par 
ailleurs, la corrélation inverse entre les forêts et les éléments du groupe 1 ainsi que 
l’indépendance des éléments du groupe 2 à la proportion de forêts permet d’émettre 
l’hypothèse que les forêts impactent peu la chimie des eaux avant leur décharge en rivière. 
Sur cette représentation, les nitrates semblent indépendants de tout type d’occupation du 
territoire, et leur isolement de tout groupe met en avant la complexité du suivi du cycle de 
l’azote en lien avec une double source de nitrates en proportions équivalentes (i.e. les stations 
d’épuration et les eaux de nappe) et avec les processus intrinsèques en rivière de changement 
de spéciation de l’azote (e.g. oxydation de NH4+ en NO3-). 
Concernant l’ACP_B, les deux groupes d’éléments chimiques sont toujours bien 
représentés malgré un léger espacement entre les paramètres d’un même groupe. Les zones 
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humides de plateau semblent assez bien corrélées avec les éléments d’origine anthropique. 
Souvent situées autour des étangs recueillant les eaux pluviales, ou sur les terres agricoles, ces 
milieux humides sont donc en interaction directe avec des sources d’éléments dissous 
importantes. Pourtant dans les parties précédentes, l’impact des étangs était plutôt associé à 
une dilution des éléments et non à un apport conséquent en éléments dissous. Bien que les 
étangs puissent avoir une autre dynamique que les zones humides de plateau, cette hypothèse 
semble peu probable en raison de la liaison étroite des deux milieux. De plus, le faible 
pourcentage d’étendue des zones humides de plateau limite l’impact global de ces zones sur la 
qualité des rivières. La corrélation visible sur cette ACP n’a donc pas de sens physique sur le 
bassin. Les zones humides riveraines et plus largement les zones humides de fond de vallées 
sont indépendantes des éléments « naturels », et faiblement anti-corrélées aux éléments 
anthropiques. Bien que ces zones puissent jouer le rôle de puits de certains éléments, cette 
hypothèse ne peut être validée à l’échelle du bassin par cette analyse. Ce qui parait ressortir en 
revanche, est la faible connexion entre les zones humides de fond de vallée et la qualité des 
eaux. En cohérence avec les modélisations effectuées sur le Rhodon, ces informations 
renforcent l’hypothèse de la non-efficacité des milieux humides riverains, due à leur drainage 
historique, qui concentre les écoulements le long de lignes préférentielles en augmentant la 











Figure 4-17 : Répartition des paramètres chimiques et géostatistiques résultants des ACP 
réalisées sur les trois cartographies de basses eaux. ZR correspond aux zones humides 
riveraines, ZVV aux zones humides de fond de vallée et ZP aux zones humides de plateaux. Les 
compositions des axes ainsi que les graphes de répartition des points sont présentés en Annexe 8.  
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Dans ce chapitre, plusieurs éléments importants ont été mis en évidence. Tout d’abord, 
la grande disparité dans les dynamiques temporelles pour les nutriments en particulier, non 
reliée à la dynamique hydrologique des rivières, a été associée à des apports ponctuels d’eau 
très riche en éléments dissous, pouvant être dus à des problèmes dans les réseaux sanitaires ou 
dans les traitements des stations d’épuration peuvent changer radicalement la qualité des eaux 
sans impacter significativement le débit des cours d’eau.  
D’un point de vue spatial, le cours principal de l’Yvette parait très homogène avec une 
chimie globalement proche de la chimie moyenne de la nappe. Pourtant le reste du bassin, 
représenté par les six affluents principaux de l’Yvette, est hétérogène. Le Ru des Vaux est le 
premier affluent de l’Yvette en termes de quantité d’eau et, dans l’ensemble des éléments 
étudiés, l’affluent de l’Yvette possédant les teneurs les plus faibles en éléments dissous. À 
l’inverse, le Rhodon, second affluent de l’Yvette en termes d’eau, est le contributeur majeur 
des flux d’éléments dissous du cours principal de l’Yvette. Si le Ru des Vaux a un impact 
diluant assez fort sur l’Yvette, le Rhodon agit complètement dans le sens opposé. Ces deux 
extrêmes sont directement liés à leur contexte anthropique. Les nombreux étangs artificiels du 
Ru des Vaux permettent une épuration progressive de l’eau de l’amont vers l’aval en 
annihilant l’impact des STEP situées sur les têtes de bassin, tandis que la STEP du Rhodon 
qui est de loin la plus importante de tout le secteur, alimente doublement le flux d’éléments 
dans la rivière en apportant de l’eau chargée en surface, et en s’infiltrant dans la nappe qui se 
décharge dans le Rhodon plus en aval.  
L’étude détaillée des variations spatiales de la chimie des rivières a permis de mettre en 
évidence une stratification des eaux de nappe avec une partie supérieure très impactée par les 
aires de recharge des plateaux, et une partie inférieure plus homogène dans l’espace. 
L’analyse des relations entre occupation du territoire et chimie des eaux a principalement 
montré l’impact des activités anthropiques des zones urbaines sur les apports en sels et en 
phosphates. Les nitrates provenant de plusieurs sources, et subissant des processus redox, leur 
variabilité spatiale ne peut être contrainte par des analyses géostatistiques à cette échelle. 
 














5 Conclusion générale et perspectives 
 
  









De nos jours, les bassins versants tels que celui de l’Yvette amont sont soumis à de 
nombreuses pressions anthropiques liés à des apports d’eau anthropiques (i.e. stations 
d’épuration), des pollutions diffuses (e.g. infiltration des engrais et des pesticides d’origine 
agricoles) et des pollutions ponctuelles (e.g. défaillance des systèmes de traitement des STEP, 
fuite des réseaux d’eau usée). Pourtant à l’image de la Directive Cadre sur l’Eau de la 
commission européenne, des actions de plus en plus nombreuses sont mises en œuvre pour 
restaurer la qualité des ressources en eau et gérer ces ressources de manière durable. Le défi 
majeur de ces actions réside souvent dans les incertitudes de l’efficacité des aménagements 
mis en place en raison de la méconnaissance du fonctionnement des systèmes 
hydrogéologiques et riverains. C’est pour cette raison qu’en tant qu’acteur du territoire, le 
Parc naturel Régional de la Haute Vallée de Chevreuse a soutenu ce projet de thèse, pour 
améliorer les connaissances hydrologiques sur son territoire dans le but d’optimiser ses plans 
de restauration et de gestion de son patrimoine.  
L’objectif de cette thèse était de mieux comprendre le fonctionnement hydrologique 
des rivières du bassin versant de l’Yvette amont et de caractériser l’impact des interactions 
nappe – rivière sur la qualité des cours d’eau en lien avec le contexte géomorphologique et 
anthropique du site. Pour cela, il a été nécessaire de (i) caractériser la dynamique 
hydrologique des cours d’eau et la contribution des différentes sources d’eau, (ii) quantifier 
les flux nappe – rivière et localiser les zones d’apport majeur d’eau souterraine en rivière et 
(iii) déterminer l’impact des zones humides sur la qualité des eaux de rivière. 
L’originalité de ce projet était de coupler deux approches complémentaires 
(hydrologiques et géochimiques) parmi les plus faciles et rapides à mettre en œuvre pour 
étudier le système sur différentes échelles et de regrouper toutes les informations dans un 
modèle de fonctionnement global du bassin versant. La dynamique hydrologique a été 
contrainte par l’étude des chroniques de débits, qui ont été (i) traitées par une méthode de 
filtre numérique et (ii) utilisées comme paramètre de contrôle de calibration du modèle 
conceptuel global MOHYSE. La quantification des flux nappe – rivière et leurs différents 
modes de décharge ont été étudiés localement grâce au couplage des mesures de débit et de 
222Rn, sur le ru du Rhodon. Enfin, le couplage des nombreux outils isotopiques et 
géochimiques (paramètres physico-chimiques, ions majeurs, δ18O et δ2H) a été utilisé pour (i) 




contraindre les variations de la qualité des eaux de rivière et de nappe en fond de vallée et (ii) 
caractériser l’impact du contexte anthropisé du bassin sur la qualité de ces masses d’eau. 
Dynamique hydrologique du système : 
Grâce à l’homogénéité de son contexte géologique et morphologique, le bassin versant 
de l’Yvette amont possède une dynamique hydrologique similaire sur l’ensemble des 
principaux cours d’eau qui en constitue le réseau hydrographique. À l’échelle du bassin 
entier, la proportion annuelle de débit de l’Yvette provenant des flux souterrains est de 60 %, 
les 40 % restants provenant des flux de STEP et du ruissellement lors des épisodes de crues. 
La réactivité très rapide du système à toute précipitation supérieure à 4 mm cumulée sur 
quelques heures, à la fois en montée de crue et en décrue, démontre d’un impact significatif 
des réseaux d’eau pluviale des communes qui se sont développées sur le bassin ou en 
périphérie de celui-ci. Ajoutés à ces réseaux, l’ensemble des étangs présents sur les plateaux, 
gérés par les communautés d’agglomération ou par le SMAGER, est régulièrement connecté 
aux différentes têtes de bassin, augmentant artificiellement le débit des rivières parfois de 
manière très importante (e.g. sur la tête de bassin du ru des Vaux). En dehors des évènements 
pluvieux, les rivières sont alimentées principalement par la nappe des sables de Fontainebleau 
dont la recharge moyenne annuelle sur les quatorze dernières années a été estimée à 
124 mm.an-1. Si cette estimation est en accord avec les précédentes études réalisées sur cet 
aquifère, la variation spatiale du taux de recharge est très importante, démontrant la difficulté 
d’associer les découpages de bassins topographiques aux bassins souterrains sur les parties les 
plus amont. L’hypothèse de la déconnexion entre la nappe et les cours d’eau en têtes de 
bassin, émise grâce à la comparaison entre la carte topographique et la carte hydrogéologique 
du bassin, a été confirmée sur le ru des Vaux par les modèles calibrés sur les deux stations 
amont (i.e. stations 5 et 6). À l’inverse, le Rhodon se démarque des autres sous-bassins par 
une recharge importante et un IEB plus important (i.e. 70 % des flux d’eau annuels 
proviennent d’apports souterrains). Concernant l’occupation du territoire, le découpage des 
surfaces drainée en quatre types d’occupation (i.e. zones urbaines, cultures, forêts et prairies) 
n’a pas permis d’obtenir de tendance claire. Ce constat nous amène à mettre en avant la 
grande hétérogénéité des dynamiques internes de chaque type d’occupation en fonction des 
évènements pluvieux. De plus, malgré une faible extension en terme de superficie totale, les 




zones humides semblent avoir des rôles différenciés en fonction de leur situation 
géographique avec des zones humides de plateaux plutôt liées à la recharge de la nappe et les 
zones humides riveraines plutôt liées au tamponnage des crues par stockage temporaire des 
eaux pluviales. 
La plupart des résultats présentés ici sont issus de traitements de chroniques 
temporelles courtes, et il serait intéressant de poursuivre le suivi des débits et la modélisation, 
afin d’une part de valider ces résultats, et d’autre part de regarder à plus long terme si l’impact 
du changement climatique devient significatif sur le bassin et par la modification de quel 
facteur il se manifestera. Un suivi piézométrique sur les versants ou en fond de vallée serait 
aussi utile pour quantifier le stockage potentiel d’eau à ces niveaux qui permet le soutien 
partiel des débits. Par ailleurs, les étangs et les STEP ayant un impact certain sur les débits 
des cours d’eau, il serait nécessaire d’engagée une étude approfondie avec des suivis précis 
des débits de sortie de chaque installation afin de quantifier la part de chacun dans la 
dynamique des rivières notamment en période de crue et de modifier la gestion des sites en 
fonction des résultats. 
 
Décharge de la nappe en rivière et efficacité des zones humides riveraines : 
 
L’étude plus fine du bassin du Rhodon a mis en évidence la grande proportion de l’eau 
de la nappe qui se décharge en rivière par voie latérale, par le biais des lignes de sources par 
rapport à la part qui se décharge par voie souterraine directe. La campagne de terrain réalisée 
en période d’étiage, où aucune dilution des flux de nappe par la pluie n’a été observée, a 
permis de montrer que malgré les 85 % des flux de nappe transitant au sein des zones 
humides, seulement 6 % seraient épurés en termes de nitrates. Cette faible efficacité des 
milieux humides riverains en contraste avec les taux d’épuration des eaux transitant dans leur 
zone racinaire proches de 100 % est certainement due au drainage de ces milieux, réalisé lors 
des derniers siècles, dont les vestiges sont encore visibles aujourd’hui malgré l’abandon de 
leur entretien. De ce fait, la qualité de la rivière est extrêmement dépendante de celle de la 
nappe qui s’est trouvée être très hétérogène même à petite échelle. En effet, les eaux de nappe 
ont été impactées par les infiltrations d’eau de STEP au niveau du lit du Rhodon, et par les 
infiltrations d’eau d’étangs sur les plateaux. Ainsi, de l’amont vers l’aval, le Rhodon a été 




alimenté par des eaux de nappe très riches en nutriments puis par des eaux de nappe diluées et 
enfin par des eaux de nappe dont la chimie correspond au fond géochimique connu de la 
nappe des sables de Fontainebleau (Figure 5-1). 
 
 
Figure 5-1 : Schématisation des flux de nappe alimentant le Rhodon de l’amont vers l’aval en 
fonction de la distance à la source 
Bien que les zones d’impact de chaque type de chimie de nappe soient assez bien contraintes, 
il serait utile de connaitre le temps de transit exact de l’eau de la STEP et des étangs en 
souterrain afin d’estimer précisément le temps de réponse du système à un changement de 
qualité des eaux de STEP ou d’étangs. Des traçages naturels (e.g. Cl-) ou artificiels (e.g. au 
deutérium) seraient aisés à mettre en œuvre et pourraient permettre de compléter le schéma 
conceptuel du fonctionnement du bassin en lui donnant une dimension temporelle que cette 
étude n’a pas permise de donner. De manière générale, le double impact des effluents de 
STEP sur la rivière et sur la nappe augmente la nécessité de gérer correctement ces 
infrastructures afin qu’elles ne déversent plus de polluants, d’autant plus que ce schéma 
démontré sur le Rhodon pourrait très bien s’appliquer aussi sur le Ru des Vaux où l’on 
observe le même type de contexte hydrogéologique sur les 5 premiers kilomètres de rivière 
depuis la sortie de la STEP du Perray.  
 
Variabilité spatiale de la qualité des eaux : 
 
L’étude comparative des résultats obtenus à l’échelle du Rhodon et de ceux obtenus à 
l’échelle de l’Yvette ont permis de dresser un bilan des sources d’eau et d’éléments dissous 
qui atteignent le cours principal de l’Yvette. Ces sources sont au nombre de quatre, classées 
par ordre décroissant d’apports en éléments dissous, à savoir les STEP, la nappe, les étangs de 
plateau et les étangs de fond de vallée (Figure 5-2). Pour ces sources, les incertitudes sur leur 
chimie sont assez nombreuses notamment à cause de leur variabilité temporelle, et ce d’autant 
Nappe impactée 
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Nappe impactée par 
les étangs Nappe non influencée 
Amont Aval 
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plus en ce qui concerne la nappe qui de par ses aires d’alimentations importantes et ses modes 
de décharge possède des variabilités à la fois spatiales et temporelles très grandes. Pourtant 
les traceurs géochimiques nous ont permis de définir sa qualité en fonction des modes 
d’alimentation qui s’ajoutent ponctuellement aux infiltrations naturelles de la pluie. Ces 
modes, au nombre de trois, ont eux aussi été classés par ordre décroissant d’apports en 




Figure 5-2 : Représentation des sources d’eau et d’éléments (a) dans la rivière et (b) dans la 
nappe. L’épaisseur des flèches est proportionnelle aux flux d’éléments dissous. 
Les étangs de plateau ont un impact ponctuel sur les rivières correspondant aux 
connexions temporaires avec le réseau hydrographique qui ont souvent lieu en période de 
hautes eaux. Cet impact n’a donc pas pu être identifié dans ce projet. En revanche, leur impact 
sur la nappe, déjà supposé dans les précédentes études, a été clairement prouvé pour toutes les 
têtes de bassin par des taux de dilution des eaux de nappe deux fois plus importants que sur le 
reste du bassin. Cette dilution des eaux de nappe, ajoutée à celle issue des écoulements 
retardés ont impacté notablement la qualité des eaux de rivière dont les teneurs en éléments 
dissous sont en général comprises dans les moyennes acceptables par les normes de qualité 
DCE. Pourtant, l’impact des écoulements retardés sur le débit des lignes de sources et leur 
chimie serait à confirmer par un suivi de conductivité électrique pendant et après un 
évènement pluvieux important. D’autre part, dans une perspective de réchauffement 
climatique où les périodes de sècheresse devraient se multiplier, l’impact diluant de ces 
écoulements sera de moins en moins prépondérant ce qui soutient l’importance de gérer la 
a b 




qualité de la nappe à long terme pour éviter que sa chimie « pure » (i.e. non diluée) ne dépasse 
les seuils de mauvaise qualité. Enfin, l’étude plus approfondie de la dynamique des pesticides 
serait aussi intéressante pour déterminer leur temps de résidence moyen dans le bassin. La 
présence toujours significative de l’atrazine, interdite officiellement depuis 2003, et de ses 
dérivés laisse d’ores et déjà penser que le temps de séjour est au minimum de l’ordre de 
plusieurs décennies. 
 
Bien que la facilité d’application et l’ubiquité de la plupart des traceurs géochimiques 
et isotopiques utilisés rendent les méthodes utilisées dans ce projet aisément transposables, il 
est important de noter la difficulté de travailler avec ces outils à ces échelles (i.e. bassins 
versants de petite taille dont les rivières ont un temps de séjour court sur bassin. En effet, pour 
certains outils comme les traceurs isotopiques de l’eau, les sous-systèmes riverains composés 
des différents affluents de l’Yvette possèdent des variations trop faibles pour réaliser de la 
quantification de flux. Concernant l’analyse géostatistique, le découpage de l’occupation des 
sols a été réalisé à une échelle au contraire trop grande pour réussir à déterminer l’impact réel 
des zones urbaines et des terres cultivées sur les flux d’eau et de nutriments. Ces éléments 
sont instructifs car ils permettent d’affiner la méthodologie employée sur ce type de tête de 
bassins.  
 Dans l’ensemble, cette étude a permis de mettre en avant la complexité des bassins 
pourtant petits et l’étroite relation entre la qualité des rivières, celle de la nappe et les sources 
d’eau situées au niveau des aires de recharge (i.e. STEP, étangs, zones humides). Afin de 
gérer durablement les rivières et les écosystèmes associés, il est donc nécessaire de prendre en 
compte ces différents facteurs (nappe, étangs et STEP) et de préserver et de restaurer autant 
les zones riveraines, qui jouent leur rôle de tampon (crues et pollutions), que les aires de 
recharges qui impactent la qualité de la nappe et donc par voie de conséquence tout le système 
aquatique à plus long terme.  
 L’hétérogénéité des dynamiques des sous-bassins non visible sur le cours principal de 
l’Yvette met en avant la différence temporelle très nette entre les têtes de bassin qui 
dépendent majoritairement de flux plus rapides et l’Yvette qui moyenne ces flux rapides avec 
des flux beaucoup plus lents. La nappe des sables de Fontainebleau, peu utilisée directement 
pour l’alimentation en eau potable constitue cependant le maintien vital de tous les 




écosystèmes aquatiques et riverains. Avec un temps de résidence de l’eau souterraine variant 
de quelques années à plusieurs siècles, si la qualité de cette eau se détériore par les activités 
anthropiques, comme on peut le constater par endroits, l’état d’équilibre, image de la nappe, 
vers lequel tendent toutes les rivières sera lui aussi détérioré. Les zones humides si restaurées 
peuvent limiter l’impact des pollutions diffuses, mais c’est en amont qu’il faut accentuer les 
efforts en limitant les risques de pollution par des changements de pratiques agricoles mais 
aussi par des processus de traitement des eaux usées et pluviales plus efficaces. 
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Lexique – liste des abréviations 
 
ACP: analyse en composantes principales 
AEP : alimentation en eau potable 
CASQY : Communauté d’Agglomération de Saint Quentin en Yvelines 
CE : conductivité électrique 
CEA : Centre d’Energie Atomique 
CID : carbone inorganique dissous 
DBO5 : demande biologique en oxygène en 5 jours 
DCE : directive cadre sur l’eau 
DRIEE : Direction Régionale et Interdépartementale de l’Environnement et de l’Energie 
EH : équivalent habitant = 60g/jour/habitant de DBO5 
IEB : indice d’écoulement de base 
MEDDE : Ministère de l'Écologie, du Développement durable et de l'Énergie 
PNRHVC : Parc Naturel Régional de la Haute Vallée de Chevreuse 
RI : réservoir inférieur 
RS : réservoir supérieur 
SEEE : système d’évaluation de l’état des eaux 
SIAHVY : Syndicat Intercommunal pour l’Aménagement Hydraulique de la Vallée de 
l’Yvette 
SMAGER : Syndicat Mixte d’Aménagement et de Gestion des Etangs et Rigoles 
SPANC : service publique d’assainissement non collectif 
STEP : station d’épuration 
ZH : zone humide 
ZNS : zone non saturée 
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Annexe 3 : Réseau d’étangs et rigoles gérés par le SMAGER 
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Annexe 4 : Système de traitement des stations d’épurations du site d’étude 
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Annexe 5 : Fiches des stations hydrométriques instrumentées pour le projet de thèse 
Station 1 : Mérantaise à Châteaufort 
Coordonnées GPS :  Lat. 48°43'54.28"N - Long. 2°5'30.50"E 
         
             Photo de la station                                 Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec l’emplacement des verticales 
Date d’installation : décembre 2012 
Section : section rectiligne identifiée sous le pont ; hauteur maximum de l’arche : 1.90 m ; lit 
composé en partie de dépôts fins, de sable et de morceaux de grès de diverses tailles ; fond du 
lit maçonné (travaux anciens). 
Largeur de section : 1.98 m   Nombre de verticales : 5   Marquage des verticales : corde 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 2 m en rive 
droite ; sonde Orpheus mini n°317839 ; longueur de câble : 2.60 m en rive gauche. 
Profondeur moyenne : 25 cm   Gamme de hauteurs d’eau calibrée : 5-30 cm 
Remarques : mesure de débit sous le pont ; essentiel du courant en rive gauche. 
Sonde 
Echelle 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 1er août 2014) 
 
 
Chronique de débit 
 
y = 3.85x2 + 0.66x + 0.01 















Hauteur d'eau (m) 
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Station 2 : Rhodon D91 
Coordonnées GPS : Lat. 48°44'21.72"N - Long. 2°1'16.01"E 
         
              Photo de la station                                Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : mai 2013 
Section : sous le pont, fond du lit pavé avec des bords lisses cimentés ; section rectiligne et 
écoulement laminaire. 
Largeur de section : 1.90 m   Nombre de verticales : 4   Marquage des verticales : corde 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 1 m en rive droite 
sous le pont ; sonde Orpheus mini n°317844 ; longueur de câble : 3 m en rive droite. 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 31 juillet 2014) 
 
 
Chronique de débit 
 
y = 3.25x2 + 1.35x + 0.02 














Hauteur d'eau (m) 
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Station 3 : Rhodon au Moulin de Fauveau, St Lambert 
Coordonnées GPS : Lat. 48°43'45.95"N - Long. 2°1'40.19"E 
         
                  Photo de la station                  Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : décembre 2012 
Section : section rectiligne sous le pont ; hauteur max de l’arche : 1.40 m ; lit composé de 
dépôts fins, de sable et de morceaux de grès de diverses tailles sur substratum enroché. 
Largeur de section : 1.88 m   Nombre de verticales : 4   Marquage des verticales : 
Marqueur sur le pont 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 1 m en rive 
gauche ; sonde Orpheus mini n°317842 ; longueur de câble : 3.50 m en rive gauche. 
Profondeur moyenne : 30 cm   Gamme de hauteurs d’eau mesurée (sonde) : 10-70 cm 
Sonde 
Echelle 
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Station 4 : Rhodon à Saint Rémy 
Coordonnées GPS : Lat. 48°42'25.24"N - Long. 2°4'16.09"E 
         
             Photo de la station                                 Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : décembre 2012 
Section : lit composé de blocs et de morceaux de grès de diverses tailles. 
 
Largeur de section : 2.80 m   Nombre de verticales : 5   Marquage des verticales : corde 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 2 m en rive 
gauche ; sonde Orpheus mini n°317838 ; longueur de câble : 2.20 m en rive gauche. 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 31 juillet 2014) 
 
 
Chronique de débit 
 
y = 3.22x2 + 1.64x + 0.03 
















Hauteur d'eau (m) 
Annexes.  237 
 
Station 5 : Ru des Vaux à Auffargis 
Coordonnées GPS : Lat. 48°42'14.86"N - Long. 1°53'7.54"E 
         
                Photo de la station                          Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : mai 2013 
Section : devant le pont, lit avec différents blocs. 
Largeur de section : petite section (sans la margelle en RG) 1.22 m ; grande section 1.33 m. 
Nombre de verticales : petite section 4 ; grande section (la dernière sur la margelle) 5. 
Marquage des verticales : marquage sur le pont. 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 1 m en rive 
droite ; sonde Orpheus mini n°317837 en rive droite. 
Profondeur moyenne : 15 cm   Gamme de hauteurs d’eau calibrée : 2-23 cm 
Sonde 
Echelle 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 3 mars 2015) 
 
 
Chronique de débit 
 
y = 5.44E-04x2 - 2.49E-04x + 3.50E-03 
R² = 0.87 
y = 3.45E-06x2 + 1.16E-02x - 4.37E-02 














Hauteur d'eau (m) 
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Station 6 : Rouillon de Cernay 
Coordonnées GPS : Lat. 48°40'36.20"N - Long. 1°57'52.75"E 
         
       Photo de la section              Photo de la station        Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : mai 2013 
Section : hauteur max de l’arche : 66 cm ; lit sur matériel maçonné ; mesure de débit en aval 
de la buse. 
Largeur de section : moins de 2 m de large au niveau de la sonde ; mesure de débit se fait 
sur la buse de 90 cm de diamètre. 
Equipement et emplacement des équipements : pas d’échelle limnimétrique ; sonde 
Orpheus mini n°321988 ; longueur de câble : 1.60 m en rive gauche. 
 
Gamme de hauteurs d’eau calibrée : 2-21 cm 
Sonde 
Sortie de buse 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 15 mai 2013 et le 23 février 2015) 
 
 
Chronique de débit 
y = 2.60x2 + 0.10x 
















Hauteur d'eau (m) 
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Station 7 : Ru des Vaux Senlisse 
Coordonnées GPS : Lat. 48°41'17.04"N - Long. 1°58'47.90"E 
     
              Photo de la station (amont du pont)                  Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : décembre 2012 
Section : station en amont du pont ; environ 3 m de large ; lit stable. 
Largeur de section : 2.88 m   Nombre de verticales : 5   Marquage des verticales : 
marquage sur le pont 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 2 m en rive 
droite ; sonde Orpheus mini n°317836 ; longueur de câble : 2 m en rive gauche. 
Profondeur moyenne : 25 cm   Gamme de hauteurs d’eau calibrée : 3-25 cm 
Remarques : mesure de débit juste en aval du pont ; écoulement non perpendiculaire au pont, 
se décaler de 20 cm en rive droite. 
Sonde Echelle 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 3 mars 2015) 
 
 
Chronique de débit 
y = 7.8444x2 + 2.3146x - 0.0838 


















Hauteur d'eau (m) 
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Station 8 : Pommeret à La Recette 
Coordonnées GPS : Lat. 48°43'26.13"N - Long. 1°57'21.10"E 
         
                    Photo de la station                             Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : décembre 2012 
Section : hauteur max de l’arche : 1.85 m ; lit sur morceaux de grès stabilisés. 
Largeur de section : 1.98 m   Nombre de verticales : 4   Marquage des verticales : corde 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 1 m en rive 
droite ; sonde Orpheus mini n°317843 ; longueur de câble : 3.50 m en rive droite. 
Profondeur moyenne : 15 cm   Gamme de hauteurs d’eau calibrée : 2-27 cm 
Sonde 
Echelle 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 3 mars 2015) 
 
 
Chronique de débit 
 
y = 7.5930x2 - 0.3627x + 0.0140 














Hauteur d'eau (m) 
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Station 9 : Montabé à Saint Rémy 
Coordonnées GPS : Lat. 48°42'6.06"N - Long. 2°4'1.63"E 
         
                          Photo de la station                       Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : décembre 2012 
Section : hauteur du pont : 1.80 m ; lit sur substratum maçonné. 
Largeur de section : petite section (sans la marche)  2.37 m ; grande section 3.04 m. 
Nombre de verticales : 4 pour la petite section ; 5 pour la grande. 
Marquage des verticales : corde 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 1 m en rive 
gauche ; sonde Orpheus mini n°317835 ; longueur de câble : 2 m en rive gauche ; 
équipements en aval du pont. 
Profondeur moyenne : 10 cm   Gamme de hauteurs d’eau calibrée : 2-17 cm 
Remarque : mesure de débit en amont du pont. 
Sonde 
Echelle 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 3 mars 2015) 
 
 
Chronique de débit 
 
y = 7.5947x2 + 1.2806x - 0.0001 
















Hauteur d'eau (m) 
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Station 10 : Yvette à Maincourt 
Coordonnées GPS : Lat. 48°43'10.1"N - Long. 1°57'31.3"E 
         
                       Photo de la station                         Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : juillet 2013 
Section : sous le pont 
Largeur de section : 2.80 m   Nombre de verticales : 5   Marquage des verticales : corde 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 1 m en rive 
droite ; sonde Orpheus mini n°317841 en rive gauche. 
Profondeur moyenne : 15 cm   Gamme de hauteurs d’eau calibrée : 3-57 cm 
 
Sonde 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 3 mars 2015) 
 
 
Chronique de débit 
  
y = 1.063x2 + 0.8968x + 0.0244 


















Hauteur d'eau (m) 
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Station 11 : Yvette à Saint Rémy 
Coordonnées GPS : Lat. 48°42'18.85"N - Long. 2°4'14.14"E 
     
                           Photo de la station                      Carte de localisation de la station 
 
Schéma avec emplacement des verticales 
Date d’installation : décembre 2012 
Section : hauteur max de l’arche : 2 m environ. 
Largeur de section : 7.70 m   Nombre de verticales : 8   Marquage des verticales : corde 
Equipement et emplacement des équipements : échelle limnimétrique de 2 m en rive 
droite ; sonde Orpheus mini n°317840 ; longueur de câble : 2.80 m en rive gauche. 
Profondeur moyenne : 35 cm   Gamme de hauteurs d’eau calibrée : 1-47 cm 
Remarques : dangereux en crue ; emplacement de l’étiquette en rive gauche ; pour hauteurs 
d’eau ≤ 20 cm (à l’échelle) : dernière verticale utilisée à 6.65 m ; pour hauteurs d’eau > 
20 cm : verticale à 6.65 m non utilisée.  
Sonde 
Echelle 
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Courbe de tarage de la station (réalisée entre le 16 mai 2013 et le 3 mars 2015) 
 
 
Chronique de débit 
y = 4.2878x2 + 3.6117x + 0.3062 















Hauteur d'eau (m) 
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Annexe 6 : Méthodes d’échantillonnage, de mesures in situ et d’analyses en laboratoire 
1) Protocole d’échantillonnage en rivière 
Lors de chaque campagne d’échantillonnage d’eau de rivière, une pompe immergée était 
positionnée au milieu des cours d’eau à quelque centimètres du fond pour éviter le plus 
possible l’impact de l’atmosphère sur la chimie des eaux de surface. L’eau était donc pompée 
en continu dans un bécher de débordement et les échantillons étaient prélevés dans ce bécher. 
A l’exception des échantillons pour les pesticides et le carbone organique total, toutes les 
eaux ont été filtrées à 0.45 µ. Les échantillons pour les anions ont été prélevés dans des 
bouteilles en nalgène de 60 mL. Les échantillons pour les isotopes stables ont été prélevés 
dans des bouteilles en verre de 10 mL, ceux pour les cations, dans des bouteilles de 30 à 
60 mL en nalgène ou en verre avec quelques gouttes d’acide nitrique (HNO3) concentré pour 
stabiliser la chimie des cations. Le TAC a été analysé sur le terrain ou en laboratoire dans les 
24h qui ont suivi l’échantillonnage. Enfin l’isotopie du carbone inorganique dissous a été 
analysées sur des échantillons prélevés dans des bouteilles de 30 à 60 mL en verre, intoxiqués 
au sulfate de cuivre. 
2) Protocoles d’échantillonnage des zones humides 
Pendant les campagnes de prélèvement des piézomètres, drains et bougies, instrumentés 
sur le Rhodon au niveau de certains milieux humides, plusieurs purges ont été réalisées sur les 
3 jours précédents chaque campagne. L’ensemble des échantillons des drains et des 
piézomètres ont été prélevés à l’aide d’une pompe péristaltique selon le même protocole 
« d’embouteillage » que pour les rivières. Pour ne pas créer de dégazage au sein des bougies, 
ces dernières ont été prélevées par poussée d’air neutre (N2) dans la bougie. 
3) Mesures paramètres in situ (pH, CE, T et Débit)  
Comme décrit dans la partie 3.1, les paramètres physico-chimiques ont été mesurés grâce 
à des sondes de type WTW 330i, dont les barres d’erreurs sont en moyenne de 10 µS.cm-1 
pour la conductivité électrique, de 0.1°C sur la température et de 0.05 sur le pH. Les mesures 
de débit ont, quant à elles, été réalisées à l’aide d’un micromouliet dont la barre d’erreur sur 
les mesures est de l’ordre de 10 %. 
4) Protocoles analytiques du 222Rn (in situ et en laboratoire) 
Pour les mesures de 222Rn, les techniques en laboratoire avec un compteur à scintillation 
liquide (LSC), ainsi que les mesures in-situ avec le système transportable « Rad 7», ont été 
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réalisées durant ce projet. Une inter-comparaison interne de ces deux méthodes en début de 
thèse a permis de juger que les différences entre les résultats rentraient dans les barres 
d’erreur des mesures, qui est de 5 % maximum. Toutes les eaux de rivières des campagnes de 
basses eaux ont été analysées avec le système portatif, tandis que toutes les eaux souterraines 
et les eaux de rivières prélevées en janvier 2013 ont été analysées sur le LSC au GEOTOP de 
Montréal. 
5) Analyses des ions majeurs 
Les teneurs en anions majeurs ont été mesurés avec une chromatographie ionique au 
laboratoire d’hydrologie d'Avignon en 2013 et au laboratoire GEOPS en 2014. La barre 
d’erreur moyenne sur ce type de mesures est de l’ordre de 10 % (Dionex ICS-1000). Pour les 
cations, les analyses ont été réalisées sur chromatographie ionique au laboratoire d’Avignon 
en 2013 et sur un spectromètre de masse couplé à une absorption atomique en 2014 au 
laboratoire GEOPS. 
6) Analyses en isotopes stables de l’eau 
Les teneurs en 18O and 2H ont été analysées avec un « Laser Water Isotope Analyzer » 
(OA-ICOS, LGR DLT100) au laboratoire GEOPS (UPSud, France). Les erreurs sont de 
l’ordre de 0.2 ‰ pour le δ18O et 1 ‰ pour δ2H).  
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Annexe 7 : Données climatologiques entre 2001 et 2014 
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Annexe 8 : Données complémentaires des ACP réalisées sur les données 
hydrodynamiques et géochimiques 
 
Composition des axes (dimensions) de l’ACP réalisée sur les données d’IEB, d’occupation du 
sol, de répartition des zones humides et de géomorphologie des sous-bassins versant de 
l’Yvette amont : 
Variables Dim.1 Dim.2 Individus Dim.1 Dim.2 
IEB 14.21 0.85 st1 4.94 3.04 
ZU 1.11 10.44 st2 0.07 3.21 
Culture 15.3 0.96 st4 13.13 0.04 
Forêts 13.52 8.21 st5 10.8 48.49 
Prairies 10.23 1.73 st6 51.92 4.29 
ZHriveraine 7.14 13.77 st7 7.22 17.8 
ZHvallée_versant 0.39 30.69 st8 0.01 19.21 
ZHplateau 0.4 30.63 st9 4.26 0.01 
plateaux 15.41 0.55 st10 0.35 2.81 
versants 11.52 0.1 st11 2.9 0.69 
vallée 10.78 2.08 st12 4.41 0.41 
 
Composition des axes (dimensions) de l’ACP réalisée sur les différents flux issus des 
modélisations MOHYSE, de répartition des zones humides et de géomorphologie des sous-
bassins versant de l’Yvette amont : 
Variables Dim.1 Dim.2 Individus Dim.1 Dim.2 
Recharge 3.71 13.8 st1 0.61 0.03 
Ruissellement 7.71 16.81 st2 0.1 0.08 
Ec_lent 10.07 10.03 st4 8.27 11.84 
Ec_retardé 13.72 2.32 st5 67.1 5.01 
ZH_riveraine 15.02 0.38 st6 5.56 50.22 
ZHvallée_versant 8.87 17.97 st7 0.29 6.8 
ZHplateau 8.86 18 st8 9.4 19.77 
plateaux 11.41 7.77 st9 0.02 0.52 
versants 6.4 4.71 st10 2.44 0.7 
vallée 14.23 8.22 st11 0.96 1.01 
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Composition des axes (dimensions) de l’ACP réalisée sur la chimie des eaux de rivière issue 
des 3 campagnes de basses eaux (a : été 2013, b : hiver 2014 et c : été 2014) et l’occupation 
des sols : 
Variables Dim.1 Dim.2 Individus Dim.1 Dim.2 Individus Dim.1 Dim.2 Individus Dim.1 Dim.2 
CE 13.6 0.52 M1 5.08 6.61 M1b 0.9 2.61 M1c 3.37 4.28 
HCO3. 7.48 10.9 M2 0 3.55 M2b 0.07 4.31 M2c 0 2.9 
Cl. 11.73 3.22 M3 0.04 2.59 M3b 0.16 4.24 M3c 0.05 3.52 
NO2. 0.09 5.34 R1 14.21 7.99 R1b 20.22 1.67 R1c 10.5 1.4 
NO3. 1.29 9.83 R2 0.09 0.16 R2b 3.12 3.54 R2c 0.64 0.07 
PO43. 5.52 11.86 R3 0.16 0 R3b 0.46 1.27 R3c 0.18 0.88 
SO42. 10.36 5.53 R4 0 0.63 R4b 0.89 9.53 R4c 0.01 4.05 
K. 9.5 5.93 V1 0.08 0.03 V1b 4.36 0 V1c 0.75 0.05 
Na. 11.65 3.59 V2 1.67 2.53 V2b 0.2 0.27 V2c 0.52 0.1 
Ca2. 6.42 16.14 V3 2.38 1.13 V3b 1.33 0.27 V3c 2.07 0.09 
Mg2. 9.53 4.06 V4 1.86 1.45 V4b 1.27 0.12 V4c 2.05 0.01 
Ville 4.95 1.47 C1 2.56 2.87 C1b 7 10.03 C1c 0.27 0.03 
Cult 0 1 P1 0.01 0.04 P1b 0.06 0.3 P1c 0.64 0.6 
Forets 6.79 3.07 Mo1 0 0.06 Mo1b 0.14 0.22 Mo1c 0.05 0.08 
Prairies 1.1 17.52 EB1 0.18 0.05 EB1b 0.19 0.03 EB1c 0.07 0.54 
      Y1 0.4 4.76 Y1b 0.89 0.01 Y1c 0.61 0.07 
      Y2 0.68 0.86 Y2b 0.31 0.81 Y2c 0.16 0 
      Y3 0.8 0.78 Y3b 0.07 0.53 Y3c 0.12 0.15 
      Y4 1.66 1.24 Y4b 0.33 0.17 Y4c 1 0.15 
      Y5 0.95 0.11 Y5b 0.05 0.55 Y5c 0.39 0.38 
      Y6 0.63 0.33 Y6b 0.09 0.37 Y6c 0.36 0.55 
      Y7 0.34 0.12 Y7b 0.07 0.55 Y7c 0.22 0.81 
 
Répartition des individus en fonction des dimensions 1 et 2 décrites ci-dessus 
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Composition des axes (dimensions) de l’ACP réalisée sur la chimie des eaux de rivière issue 
des 3 campagnes de basses eaux (a : été 2013, b : hiver 2014 et c : été 2014) et la répartition 
des zones humides : 
Variables Dim.1 Dim.2 Individus Dim.1 Dim.2 Individus Dim.1 Dim.2 Individus Dim.1 Dim.2 
HCO3. 8.14 10.76 M1 6.67 2.1 M1b 1.64 0.35 M1c 4.98 1.09 
Cl. 15.71 1.26 M2 0.05 2.99 M2b 0 3.62 M2c 0.09 2.39 
NO2. 0.1 3.52 M3 0.01 2.94 M3b 0 4.17 M3c 0 3.59 
NO3. 1.03 14.28 R1 14.17 5.61 R1b 21.03 1.26 R1c 9.89 1.55 
PO43. 7.62 6.12 R2 0.01 0.05 R2b 2.7 6.17 R2c 0.43 0.61 
SO42. 12.14 5.95 R3 0.09 0.21 R3b 0.31 2.13 R3c 0.1 1.3 
K. 13.65 3.73 R4 0.05 0.01 R4b 1.47 4.35 R4c 0.01 0.78 
Na. 15.52 1.45 V1 0.01 2.04 V1b 7.29 1.21 V1c 1.91 1.68 
Ca2. 6.35 18.45 V2 0.58 7.07 V2b 0 3.24 V2c 0.05 2.65 
Mg2. 11.93 2.53 V3 1.34 3.74 V3b 0.57 2.22 V3c 1.1 1.64 
ZR 4.68 12.71 V4 0.87 4.06 V4b 0.53 1.89 V4c 1.1 1.36 
ZVV 0.68 6.04 C1 2.22 0.12 C1b 7.4 2.74 C1c 0.05 0.39 
ZP 2.46 13.19 P1 0.16 0.9 P1b 0.08 1.42 P1c 1.53 0 
      Mo1 0.01 0.04 Mo1b 0.06 0.61 Mo1c 0.12 0.4 
      EB1 0.13 0.21 EB1b 0.14 0.13 EB1c 0.03 0.8 
      Y1 0.64 1.74 Y1b 0.54 0.27 Y1c 0.29 0.14 
      Y2 1.28 0.02 Y2b 0.1 2.54 Y2c 0.48 0.35 
      Y3 1.35 0 Y3b 0 2.16 Y3c 0.34 1.17 
      Y4 1.14 1.85 Y4b 0.13 0 Y4c 0.68 0.02 
      Y5 0.7 0.41 Y5b 0.01 0.11 Y5c 0.25 0.03 
      Y6 0.34 0.57 Y6b 0.02 0.04 Y6c 0.2 0.08 
      Y7 0.25 0.21 Y7b 0.05 0.17 Y7c 0.23 0.28 
 
Répartition des individus en fonction des dimensions 1 et 2 décrites ci-dessus 
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Annexe 9 : Modélisation MOHYSE 
 
9.1 : Valeurs des paramètres optimisés dans les onze modèles en fonction des trois modes 
de calibration (Nash, Nashln et ΣNash) 
Stations 1: 




SBV 19.45 13.92 25.95 24.47 2.86 48.98 9.86 17.36 24.54 156.82 233.35 
Calibration1: basée sur la somme des Nash 
Tests 
Nash 0.71 0.58 0.713 0.38 0.57 0.66 0.63 0.58 0.73 0.72 0.72 
Nashln 0.75 0.67 0.768 0.45 0.71 0.64 0.75 0.74 0.76 0.82 0.77 
Σnash 1.45 1.24 1.480 0.83 1.28 1.30 1.38 1.32 1.49 1.55 1.48 
Paramètres 
c_TR 1.4E-02 3.9E-02 3.5E-02 9.9E-01 1.0E+00 2.0E-01 5.63E-02 9.95E-01 4.8E-02 1.1E-01 3.0E-02 
c_RR 4.9E-04 8.2E-04 1.4E-03 8.0E-04 2.6E-03 1.6E-03 3.48E-03 2.38E-03 1.8E-03 2.2E-03 1.6E-03 
c_VA 6.9E-04 2.8E-03 3.4E-03 5.0E-03 2.4E-03 1.9E-03 1.33E-03 2.68E-03 3.1E-03 3.3E-03 2.4E-03 
c_V 2.8E-04 4.9E-04 2.6E-03 1.0E-04 6.2E-04 6.6E-04 1.72E-03 2.08E-03 1.8E-03 1.3E-03 1.5E-03 
c_A 1.5E-03 1.5E-03 1.5E-03 1.2E-05 9.3E-05 1.5E-03 1.50E-03 1.50E-03 1.5E-03 1.5E-03 2.5E-03 
α 7.65 3.73 5.311 2.42 5.10 2.00 4.75 5.83 7.32 4.81 5.63 
β 0.28 0.91 0.432 1.90 0.45 2.47 0.46 0.37 0.29 0.58 0.44 
Vi_RI 70 145 140 0 0 75 50 75 120 105 70 
  
 
           Calibration2: basée sur le Nashln 
Tests 
Nash 0.69 0.56 0.70 0.30 0.47 0.65 0.59 0.55 0.70 0.69 0.70 
Nashln 0.75 0.67 0.77 0.48 0.75 0.64 0.76 0.75 0.77 0.83 0.78 
Σnash 1.44 1.23 1.47 0.77 1.22 1.29 1.35 1.30 1.47 1.52 1.48 
Paramètres 
c_TR 1.4E-02 3.5E-02 4.0E-02 9.9E-01 1.0E+00 1.6E-01 4.8E-02 1.0E+00 4.1E-02 1.1E-01 3.0E-02 
c_RR 4.6E-04 7.8E-04 1.4E-03 7.7E-04 2.0E-03 1.8E-03 3.1E-03 2.8E-03 1.5E-03 2.0E-03 1.4E-03 
c_VA 7.0E-04 2.9E-03 3.9E-03 7.3E-03 1.8E-03 1.8E-03 1.3E-03 2.7E-03 2.6E-03 3.2E-03 2.4E-03 
c_V 2.1E-04 3.5E-04 2.4E-03 1.0E-04 2.5E-04 5.0E-04 9.7E-04 1.5E-03 1.8E-03 1.0E-03 1.4E-03 
c_A 1.5E-03 1.5E-03 1.5E-03 9.3E-06 1.2E-04 1.5E-03 1.5E-03 1.5E-03 1.5E-03 1.5E-03 1.6E-03 
α 6.36 3.55 4.453 2.19 2.00 2.00 2.10 2.49 5.87 3.37 4.97 
β 0.36 0.96 0.534 1.75 1.51 2.53 1.28 1.03 0.36 0.96 0.51 
Vi_RI 75 150 155 0 0 70 55 75 110 105 110 
  
 
           Calibration3: basée sur le Nash 
Tests 
Nash 0.71 0.61 0.71 0.41 0.58 0.67 0.64 0.58 0.73 0.73 0.71 
Nashln 0.73 0.46 0.76 0.33 0.38 0.62 0.52 0.72 0.75 0.81 0.70 
Σnash 1.44 1.07 1.48 0.74 0.96 1.29 1.16 1.30 1.48 1.53 1.41 
Paramètres 
c_TR 1.3E-02 3.3E-02 3.1E-02 1.0E+00 1.0E+00 4.2E-01 6.4E-02 9.9E-01 5.9E-02 1.1E-01 2.8E-02 
c_RR 4.4E-04 7.3E-04 1.3E-03 6.8E-04 3.0E-03 1.3E-03 3.4E-03 2.2E-03 2.0E-03 2.2E-03 1.6E-03 
c_VA 3.6E-04 1.6E-03 2.9E-03 3.7E-03 2.0E-03 2.0E-03 0.0E+00 3.2E-03 4.0E-03 2.8E-03 1.7E-03 
c_V 5.3E-04 9.6E-04 2.9E-03 1.0E-04 1.2E-03 1.1E-03 2.8E-03 2.6E-03 1.5E-03 1.8E-03 1.7E-03 
c_A 1.5E-03 6.5E-03 1.5E-03 3.4E-05 1.4E-05 1.5E-03 1.5E-03 1.5E-03 1.5E-03 1.5E-03 7.6E-03 
α 7.9E+00 3.7E+00 5.8E+00 2.54 5.16 3.12 5.55 7.97 7.76 5.49 5.71 
β 2.7E-01 9.2E-01 3.9E-01 2.00 0.45 1.23 0.38 0.25 0.28 0.49 0.44 
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9.2 : Comparaisons entre les chroniques de débits modélisés et les chroniques de débits 
mesurés sur les 11 stations 
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Annexe 12 : Données géochimiques et isotopiques des quatre campagnes de cartographie 
réalisées 
 
Hiver 2013 (26 - 27 janvier 2013) 
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Annexe 13 : Données pesticides issues des analyses réalisées sur les prélèvements de la 
campagne d’été 2014 
 
























V1 - Ru 
des Vaux 
auffargis 
V2 - Ru 
des Vaux 
Grandval 
V3 - Ru 
des Vaux 
Senlisse 




           
Imazalile 




         
Tebutame 
           
Flufenacet 




    
Triadimenole 
       
0.012 
   
Thiabendazole 
   
0.006 




        
Ethidimuron 0.009 
          
Hydroxysimazine 0.05 0.015 0.009 














           
1-(3,4-Dichlorophenyl)-3-
methyl urée            
Imazaméthabenz 
           
Atrazine-2-hydroxy 0.053 0.018 0.013 
    
0.015 0.017 0.015 0.14 
Boscalide 









0.013 0.013 0.01 
 
Cyproconazole 
           
Diuron 0.01 0.008 
 
0.033 0.01 0.01 0.014 0.013 0.008 0.007 
 
Métolachlore 0.009 
      
0.016 0.021 0.072 0.044 
Oxadiazon 
   
0.048 
   
0.019 0.059 0.021 0.018 
Simazine 
           
Propiconazole 
   
0.009 
   
0.009 
   
Tébuconazole 
   
0.009 
       
Terbutryne 
   
0.03 0.011 0.007 0.01 
    
Chlortoluron 
           
Propyzamide 
           
Imidaclopride 
   
0.017 0.008 0.006 0.006 0.018 0.011 
  






3.5 0.59 0.46 7.7 3 2.5 2.7 1.6 0.5 0.32 1.1 
Propoxur 
   
0.011 
       
Total 4.4 0.8 0.7 8.7 3.4 2.8 3.0 1.9 0.7 0.4 1.4 
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Atrazine déisopropyl           0.008 
Imazalile 0.014           
2,6-Dichlorobenzamide        0.013  0.015 0.027 
Tebutame          0.007  
Flufenacet            
Triadimenole            
Thiabendazole            
Carbétamide       0.006     
Ethidimuron            
Hydroxysimazine           0.006 
2-Hydroxy-terbuthylazine 0.012 0.011 0.01 0.006   0.006 0.015    
Atrazine-Deséthyl       0.006   0.012 0.015 
1-(3,4-Dichlorophenyl) urée        0.014    
1-(3,4-Dichlorophenyl)-3-methyl 
urée           0.018 
Imazaméthabenz          0.072  
Atrazine-2-hydroxy 0.022 0.018 0.016 0.013 0.01 0.011 0.012 0.006  0.011 0.009 
Boscalide 0.011           
Atrazine  0.007   0.007  0.01   0.016 0.019 
Cyproconazole 0.008           
Diuron 0.018 0.013 0.011 0.013 0.015 0.016 0.016 0.023 0.011 0.013 0.23 
Métolachlore  0.013 0.009 0.037 0.028 0.03 0.032   0.012  
Oxadiazon 0.12 0.032 0.013 0.025 0.012 0.016 0.019     
Simazine           0.052 
Propiconazole            
Tébuconazole 0.008           
Terbutryne 0.016 0.007      0.013    
Chlortoluron 0.008          0.007 
Propyzamide 0.009           
Imidaclopride 0.006       0.021    
Glyphosate 0.5 0.47 0.14 0.27 0.26 0.29 0.24 0.16 0.09 0.2 1.8 
Acide aminométhylphosphonique 
(AMPA) 0.65 0.86 0.23 1.1 1.4 1.4 1.1 0.77 0.25 0.43 0.19 
Propoxur            
Total 1.4 1.4 0.4 1.5 1.7 1.8 1.4 1.0 0.4 0.8 2.4 
.  276 
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222Rn has been increasingly used to identify groundwater contribution to surface water. Particular
attention has been paid to analytical protocols and counting parameters used for liquid alpha
scintillation measurements over a range of activities covering river and groundwater domains. Direct
measurements and Rn-extraction protocols are optimized, and scintillometer efﬁciency is calibrated
using international standards over the 0.5–35 Bq/L range. The interval of activities was performed in
surface water and groundwater from a small Canadian watershed.
& 2013 Published by Elsevier Ltd.1. Introduction
Radon is a rare gas with three natural radioactive isotopes,
219Rn, 220Rn and 222Rn. Among these isotopes, 222Rn has the
longest half-life (3.82 days; Cassette et al., 2006). It is produced by
the radioactive decay of 226Ra and is part of the 238U decay chain.
Because uranium is naturally present in all types of rocks, radon is
ubiquitous in groundwater. Radon is particularly abundant in
granitic and metamorphic environments (Tanner, 1986).
In many geo-climatic contexts, groundwater and surface water
are closely related. Because of its short half-life and volatility,
222Rn is an excellent tracer of groundwater emergence to surface
water reservoirs (Stellato et al., 2008). Characterization of thisElsevier Ltd.
t.7786.
bvre).emergence now holds an important place in environmental
studies for the prevention of sanitary risks and for the protection
of natural resources (Burnett et al., 2001; Hayashi and
Rosenberry, 2002; Sophocleous, 2002). Recently, 222Rn has been
increasingly used to identify groundwater contribution to surface
water (Genereux et al., 1993; Cook et al., 2006; Burnett et al.,
2008; Gleason et al., 2009; Santos et al., 2011).
During its disintegration to 218Po, 222Rn emits alpha particles
(5590.2 keV). For this reason, 222Rn activities are often measured
by liquid scintillation counting (Cassette et al., 2006). A second
well-known approach is the electrostatic collection of alpha-
emitters developed for continuous monitoring (Burnett et al.,
2001). When this latter method is suitable for ﬁeld measure-
ments, liquid scintillation counting is generally permitted for
larger series of measurements.
The analytical protocol and the counting parameters considered
for liquid scintillation counting measurements of 222Rn have been
K. Lefebvre et al. / Applied Radiation and Isotopes 75 (2013) 71–7672partly published by Leaney and Herczeg, 2006. At present, there is
no certiﬁed protocol available for the determination of 222Rn
activity concentration for both surface and groundwater activities
(i.e., from 0.5 to 35 Bq/L) by liquid scintillation counting. Therefore,
this paper presents an experimental protocol for measuring 222Rn
in continental surface water and groundwater using a Hidex liquid
alpha scintillometer. Scintillometer efﬁciency is ﬁrst calibrated
using international standards. Sampling and analysis protocols
are optimized and analytical tests are performed to optimize the
measurement of 222Rn activity in a continuous interval from 0.5
to 35 Bq/L.
This study aims to propose a plan to adjust protocols for low
and high activities and to describe a methodology that could be
applied in laboratories outﬁtted with liquid scintillation counters.2. Methodology
2.1. Principles
All methods of measuring 222Rn in water with a scintillometer
use an emulsion created by mixing a water sample with an
organic scintillant to concentrate 222Rn in the organic photo-
transmitter phase (hereafter called the cocktail). During the alpha
decay of 222Rn and its descendants (218Po and 214Po), the cocktail
absorbs the disintegration energy and emits this energy in the
form of light, which is captured using a photo-multiplicator.
These light pulses describe quantitatively the alpha activity of
the aqueous phase. The raw measurement is provided in counts
per minute (CPM).
Depending on the instrument and on 222Rn activity, error
varies from 1 to 10% (Leaney and Herczeg, 2006). This paper is
aimed at reporting how we proceeded to optimize the different
parameters implied in the measurement of CPM and the standar-
dization into activity per unit mass or volume (Bq/g or Bq/L).
Sample preparation before analysis can be performed following
two distinct methods (HidexOy, 2010, Doc 413-009): the direct
method (DM) that is used for high radon activity water (typically
groundwater) and the extraction method (EM) that is used for low
radon activity water (typically surface water). For both methods,
the cocktail was prepared fromMaxiLight scintillant. MaxiLight is a
di-isopropyl naphthalene (DIN)-based scintillant that is known to
have excellent Alpha/Beta separation (pulse shape) properties
(HidexOy, 2010; Doc 413-009). With the DM, 8 mL glass vials are
ﬁlled with 4 mL of MaxiLight and 3 mL of water (HidexOy, 2010;
Doc 413-009). Counting is performed directly on this mixture after
homogenization. According to Leaney and Herczeg (2006), the
error on DM measures is between 3% and 10%, for example,
0.2–0.5 Bq/L for 222Rn activity ranging from 2 to 20 Bq/L. This
method is typically used for water expected to exceed 2.5 Bq/L in
222Rn activity.
The EM requires more preparation. The volume of water
samples reported in literature varies from 500 to 1250 mL
(Leaney and Herczeg, 2006; Stellato et al., 2008; Gleason et al.,
2009). When the bottles are brought to the laboratory, 20–50 mL
of scintillant is mixed with the entire volume of sampled water.
Approximately 10 mL of air is introduced into the bottle to
facilitate emulsion between water and the scintillant. The cocktail
is mixed for 4–5 min and left to stand until the phases separate.
A volume 8 mL of scintillant is then extracted and added to the
counting glass vials for the DM. Because the EM combines a larger
volume of water with scintillant than the DM, the activity
measurements are improved. According to Leaney and Herczeg
(2006), the detection level is lowered to 0.003 Bq/L with an
average error of 3% for the EM.For both the DM and the EM, a number of factors affect the raw
activity determined by the scintillometer. Corrections are there-
fore required to transform the results into the sample activity. The
following factors attenuate activity measurement: The scintillometer counts photons emitted during 222Rn, 218Po
and 214Po decay. Counting does not allow for the measurement
of all photons emitted during alpha emission. It is necessary to
take into account the detection efﬁciency of the alpha emissions
in the radon energy window. Although each manufacturer
provides an optimal efﬁciency factor (2.8 for the Hidex scintill-
ometer), it is necessary to determine the speciﬁc efﬁciency of
each scintillometer. The radioactive decay affects radon activity of the water
sample between sampling in the ﬁeld and measurement in
the laboratory. Efﬁciency of extraction stages used to concentrate 222Rn in the
cocktail varies according to the protocol (DM, EM).
Transforming the raw activity provided by the scintillometer
into a sample activity for both the DM and EM can be performed





A222Rn ¼ true 222Rn activity of the water sample (Bq/L)
A222Rnraw ¼ raw 222Rn activity provided by the scintillometer
(Bq), i.e., the sum of (222Rn þ 218Po þ 214Po) activities
Es¼ scintillometer efﬁciency
Vw¼ volume of water in contact with the scintillant (L)
EE¼ extraction efﬁciency, equal to 1 for the DM
Rsc¼ fraction of the cocktail used for the counting, equal to
1 for the DM
l¼ radioactive decay constant for 222Rn (0.181/day)
Dt¼ time elapsed between sampling and analysis (days)
2.2. Calibration tests
2.2.1. Preparing standard solutions
Solutions of known radon activity were prepared based on a
226Ra NIST standard (National Institute of Standards and Technology,
SRM 4973; NIST, 2005). The initial 226Ra standard activity used to
prepare the master solution is 2484 Bq/g. Dilutions were performed
to obtain solutions with activities ranging from 0.1 to 35 Bq/L, a
range representative of continental waters. The solutions were
isolated from atmospheric contact until 226Ra and 222Rn equilibrium
was obtained (20 days; Bateman, 1910). In order to verify the
exact 226Ra activity value of the standard solution used to calibrate
our protocol, 2 samples were taken from the same solution for 222Rn
measurements and analyzed by thermal ionization mass spectro-
metry (TIMS) using the isotope dilution technique of the method
described by Chabaux et al. 1994. The results yielded a value of
15.70 70.11 and 15.5270.18 Bq/L.
2.2.2. Optimizing the direct method (DM)
Optimization of the DM consists of determining the relative
proportions of the water sample to the scintillant to maximize
222Rn activity counting. Particular attention was given to the
relationship between counting efﬁciency and the volume of
scintillant used in order to ensure that this volume will not affect
the measurements. As DM vials always contain less scintillant
than EM vials, it was crucial to ensure that this variation did not
K. Lefebvre et al. / Applied Radiation and Isotopes 75 (2013) 71–76 73affect the scintillometer efﬁciency. Thereafter the scintillometer
efﬁciency determined with the DM could be extended to the EM.
Tests were performed on 16 aliquots of the standard solution of
15.6 Bq/L using increasing volumes of scintillant with a Vsc/Vw
ranging from 0.6 to 2.9.2.2.3. Scintillometer efﬁciency
As the DM is the simplest protocol to measure 222Rn activities,
it is the most robust approach to determine the scintillometer
efﬁciency (Leaney and Herczeg, 2006). The standard solution and
scintillant are combined and placed in the scintillometer, and the






A222Rn¼ true 222Rn activity of the water sample (Bq/L)
A222Rnraw ¼ raw 222Rn activity provided by the scintillometer
(Bq), i.e., the sum of (222Rn þ 218Po þ 214Po) activities
To calibrate the scintillometer efﬁciency, 9 solutions of radon
activities ranging from 0.5 to 35 Bq/L were measured with the DM
protocol. In the case of 222Rn standards prepared from 226Ra
solutions, the activity of 222Rn within a vial is supported by the
radium; the decay of 222Rn does not need to be considered.
2.2.4. Optimizing the extraction method (EM)
2.2.4.1. Optimizing Vscintillant/Vwater volumes. Optimization of the
water–scintillant ratio was performed while considering that for
high 222Rn activities, scintillant saturation with radon could
introduce a non-linear bias in radon activity measurements and
that for low 222Rn activities, partial extraction of radon into the
scintillant could increase measurement errors. Larger volumes of
water result in more radon available for counting and a lower
measurement error. Tests were performed to determine the
optimal water–scintillant ratio that maintains the maximum
extraction efﬁciency while keeping errors to a minimum. Water
volumes of 125, 250, 300, 500 and 1000 mL were used in
equilibrium with a constant scintillant volume of 25 mL.2.2.4.2. Water–scintillant partitioning. When mixing water and
scintillant, the quantity of radon transferred to the scintillant is




ð3ÞA222Rnsc¼ radon activity of the scintillant (Bq/L)
A222Rnw¼ radon activity of the water (Bq/L)
K¼ partitioning coefﬁcientFig. 1. Measured 222Rn activity as a function of the Vscintillant/Vwater ratio. Error
bars correspond to 1-sigma error from the counting statistic.To determine K, tests were performed using increasing
volumes of scintillant in invariable volumes of speciﬁc radon
activity water. For each equilibrium bottle (250 mL), a volume of
water was extracted, and different volumes of scintillant (16–
28 mL) were added. At equilibrium, the initial radon activity of
the sample is distributed in the scintillant and in the water
(Eq. (4)). Combining Eq. (4) with Eq. (3) provides the radon
activity within the scintillant (Eq. (5)). This equation contains
two unknowns, A222Rn0 and K, which can be determined byiterative adjustments.




ð5ÞA222Rno¼ initial radon activity of the water sample (Bq/L)
A222Rnsc¼ radon activity of the scintillant (Bq/L)
A222Rnw¼ radon activity of the water (Bq/L)
V0¼ initial volume of the sample (L)
Vsc¼ volume of scintillant (L)
Vw¼ volume of water after removal of a certain volume (L)
2.2.5. Comparing DM and EM protocols results
Both protocols will be used on different water sources (surface
water or groundwater), depending on their radon activity. Leaney
and Herczeg (2006) have shown that results from the EM could be
signiﬁcantly different from those from the DM primarily owing to
distinctive Vsc/Vw ratios. It is necessary to verify that radon
activities determined independently with both the DM and EM
will provide similar results for the entire range of expected
activities. Tests were performed separately using the optimized
DM and EM protocols on standard solutions with radon activities
ranging from 0.5 to 35 Bq/L, and the results were compared.3. Results
3.1. Optimizing the direct method (DM)
Fig. 1 illustrates that the radon activity of a standard solution,
of 15.6 Bq/L as 222Rn activity, is properly measured for Vsc/Vw
ratios higher than 1.1. For more convenience with the protocol,
we considered a ratio of 1.5 i.e., for a volume of water 3 mL, the
corresponding volume of scintillant is 4.5 mL. Note that when EM
volume of scintillant in the counting vials is higher than 4.5 mL,
the efﬁciency remains constant. It implies that from 4.5 to the
maximum volume of scintillant the counting chain is fully
operational, consequently the scintillometer efﬁciency deter-
mined later in this paper for the DM was unchanged for the EM.
3.2. Scintillometer efﬁciency
The counting efﬁciency for varying radon activities is illustrated
in Fig. 2. Two groups of points can be identiﬁed: (1) directly above
Fig. 2. Scintillometer efﬁciency as a function of radon activity using the direct
method. Error bars correspond to 1-sigma error from the counting statistic.
Fig. 3. Energy spectrum used to count 222Rn, 218Po and 214Po activities.
Fig. 4. Extraction efﬁciency as a function of the Vscintillant/Vwater ratio for the
extraction method.
Fig. 5. 222Rn activity as a function of the volume of scintillant. Error bars
correspond to 1-sigma error from counting statistic.
K. Lefebvre et al. / Applied Radiation and Isotopes 75 (2013) 71–76749 Bq/L, the scintillometer efﬁciency is homogeneous and equal to
1.9 and (2) below 9 Bq/L, the scintillometer efﬁciency decreases
signiﬁcantly. This result shows that the DM is not efﬁcient below a
certain radon activity, at which the EMwould be more appropriate.
The scintillometer efﬁciency factor (1.86) obtained here over
the range 0–10,000 keV energy window, chosen for reﬁned a/b
separation capability and lower background, is lower than the
value of (2.8) given by the manufacturer (HidexOy, 2010; Fig. 3).
Such a signiﬁcant difference supports calibrating the counting
efﬁciency.3.3. Extraction method
3.3.1. Vsc/Vw ratio
The Vsc/Vw ratio will also inﬂuence the EM. In this case, the
higher the ratio is, the larger the measured activity. Fig. 4 shows
that as the Vsc/Vw ratio increases between 0.01 and 0.1, the
extraction efﬁciency of 222Rn increases. The value at 100%
efﬁciency corresponds to the result with the DM. Extraction
efﬁciency with a Vsc/Vw ratio of 0.1 is above 90%, which is
satisfactory. This value corresponds to a water volume of
250 mL, which is easy to sample in the ﬁeld. This water volume
provides mean background noise values smaller than 0.12 Bq/L
and an average error of 4% for our analysis.3.3.2. Water-scintillant partitioning
Radon activities measured with increasing volumes of scintil-
lant and a constant water volume are expected to be distributed
linearly as deﬁned by Eq. (5). Fig. 5 shows that most points
correspond to the expected linear relationship. This line provides
a K equal to 36. Therefore, the ratio between A222Rn0 in the initial
water and A222Rnsc recovered in 25 mL of scintillant is 0.74. This
ratio is the extraction efﬁciency, noted EE, used in Eq. (2).3.4. Comparing the DM and EM protocol results
Fig. 6 illustrates the comparison between the activities mea-
sured from 9 standard solutions (theoretical activities) with both
the DM and EM. For these two tests, the measured activities were
corrected according to Eq. (1) and should be representatives of the
theoretical activities within the analytical errors. This test con-
ﬁrms that both methods provide similar results for a range of
radon activities from 0.5 to 35 Bq/L (Fig. 7). Both methods can
therefore be used within one study. However, because it is easier
to sample and it requires less analytical steps, the DM should be
used for radon activities larger than 9 Bq/L. The counting errors
established from the 226Ra standards vary between 2% and 41%
(mean of 8%) for the DM, while it is generally below 5% for the
extraction method.
Fig. 6. Measurement linearity of both methods for a range of activity from 0.5 to
35 Bq/L.
Fig. 7. Comparison of results from the direct method and the extraction method.
Fig. 8. 222Rn activity in surface water and groundwater from the Becancour
watershed (southern Quebec, Canada).
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The radon activity of water can vary signiﬁcantly as a function
of the geological context in which water ﬂows. The difference in
activity between groundwater and surface water is almost always
important (Stellato et al., 2008). As an example, Fig. 8 illustrates
radon activities in the Becancour River and in the fractured
bedrock aquifer of the Becancour watershed (southern Quebec,
Canada). The radon activity in the Becancour River is on average
0.1 Bq/L while the average radon activity in groundwater is 10 Bq/
L. There the values for the two types of water can differ by a factor
of 100. The radon activity in groundwater can ﬂuctuate during the
year, but it is relatively less than the radon activity of surface
water, which is subjected to ﬂow rate variations that can dilute
the radon input from the aquifer.5. Conclusion
This paper describes the analytical protocols for the analysis of
222Rn in water samples using a liquid phase Hidex scintillometer.
Tests with an international standard have allowed the calibration
of the scintillometer with the direct and extraction methods.
Using the two methods, the protocols were calibrated with
solutions prepared from a 226Ra standard with a range of 222Rn
activity from 0.5 to 35 Bq/L. The scintillometer efﬁciency deter-
mined using the direct method was 1.9. Sampling choices, such as
the sample water volume, directly affect the extraction protocol.
It was determined that for a 250 mL water sample, the scintillant
concentrates 90% of the radon activity. Data from the direct
extraction methods provide very similar results and can therefore
be used jointly within a single study. However, the direct method
should be used primarily for water samples with radon activities
above 9 Bq/L. The mean error with the direct method is 8%, and
with the extraction method, it is 4%.Acknowledgments
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In regions where aquifers sustain rivers, the location and quantiﬁcation of groundwater discharge to surface water are important
to prevent pollution hazards, to quantify and predict low ﬂows and to manage water supplies. 222Rn is commonly used to
determine groundwater discharge to rivers. However, using this isotopic tracer is challenging because of the high diffusion
capacity of 222Rn in open water. This study illustrates how a combination of isotopic tracers can contribute to an enhanced
understanding of groundwater discharge patterns in small rivers. The aim of this paper is to combine 222Rn and δ13CDIC to better
constrain the physical parameters related to the degassing process of these tracers in rivers. The Hallue River (northern France)
was targeted for this study because it is sustained almost exclusively by a fractured chalk aquifer. The isotopes 222Rn, δ13CDIC,
δ2H and δ18O were analysed along with other natural geochemical tracers. A mass balance model was used to simulate 222Rn and
δ13CDIC. The results of δ
2H and δ18O analyses prove that evaporation did not occur in the river. The calibration of a numerical
model to reproduce 222Rn and δ13CDIC provides a best-ﬁt diffusive layer thickness of 3.21 × 10
5m. This approach is particularly
useful for small rivers ﬂowing over carbonate aquifers with high groundwater DIC where the evolution of river DIC reﬂects the
competing processes of groundwater inﬂow and CO2 degassing. This approach provides a means to evaluate groundwater
discharge in small ungauged rivers. Copyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.
KEY WORDS radon-222; groundwater–surface water interactions; mass balance; modelling; carbon-13; small river
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Surface water and groundwater were increasingly con-
sidered as a single resource (Cook, 2013). However,
water exchanges between groundwater and surface water
are still difﬁcult to quantify with ﬁeld methods and
difﬁcult to model (Kalbus et al., 2006; Brunner et al.,
2011). In regions where aquifers sustain rivers, the
location and quantiﬁcation of groundwater discharge to
surface water are important to prevent pollution hazards,
to quantify and predict low ﬂows and to manage water
supplies. In the past decades, many studies have focused
on groundwater discharge in river systems (Corbett et al.,
1997; Kimball et al., 2001; Cook et al., 2003; Becker
et al., 2004; Holtzman et al., 2005; Mencio and Mas-Pla,
2008; Gleason et al., 2009; Meredith et al., 2009;
Meredith and Kuzara, 2012; Atkinson et al., 2013;
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ail: karine.lefebvre@u-psud.fr
yright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.range of methods have been reported in the literature for
the study of groundwater–surface water interactions (see
Cook, 2013 for review), such as heat tracer methods
(Becker et al., 2004; Constantz, 2008), methods based on
Darcy’s law (Freeze and Cherry, 1979; Landon et al.,
2001) or approaches using tracer mass balance
(Zellweger, 1994; Harvey and Wagner, 2000). The most
common tools used to determine groundwater discharge
with a mass balance approach are geochemical and
isotopic tracers, such as 222Rn (Gleason et al., 2009;
Cartwright et al., 2011; McCallum et al., 2012; Batlle-
Aguilar et al., 2014), CFCs (Cook et al., 2003), SF6
(Cook et al., 2006), δ13C (Meredith and Kuzara, 2012),
87/86Sr (Katz et al., 1997), δ18O and δ2H (Sklash and
Farvolden, 1979; Meredith et al., 2009) and major ions
(Mencio and Mas-Pla, 2008). Among these tracers, 222Rn
is commonly used to locate groundwater inﬂow in surface
water because it is produced by the radioactive decay of
the 226Ra in almost all aquifers, it is a non-reactive tracer
and its activity in groundwater is usually signiﬁcantly
higher than in river water (Genereux and Hemond, 1990;
Cable et al., 1996; Cook, 2013). 222Rn analysis can be
measured by liquid scintillation counting in the laboratory
Figure 1. Piezometric map of the study site. Lines represent groundwater
levels during the April 2011 sampling
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the ﬁeld (Dulaiova et al., 2005). However, the main
uncertainties in estimating groundwater–surface water
exchange using 222Rn are related to the uniformity of
226Ra content in the groundwater and to the estimation
of 222Rn degassing from the river to the atmosphere.
The degassing process is usually parameterized by
performing parallel tracer tests with the injection of
SF6 directly into the river (Cook et al., 2006). Although
sampling for 222Rn is relatively simple, the sampling
and analyses for CFCs and SF6 can be far more difﬁcult
and time consuming (Cook and Solomon, 1997; Vollmer
and Weiss, 2002; Labasque et al., 2014). Stable isotopes
of water can also provide important information on
groundwater contribution to a river (Klaus & McDonnell,
2013; Chiogna et al., 2014), such as determining the
altitude at which recharge occurs (Etcheverry, 2002) and
whether or not evapotranspiration is an important process
in the river water budget.
The isotopic content of dissolved inorganic carbon,
δ13CDIC, is another parameter that can show signiﬁcant
contrast between groundwater and surface water and has
the potential to contribute tracing river degassing
(Meredith and Kuzara 2012). In groundwater, the
signature of DIC corresponds to a mixture between soil
CO2 and the geological formation (Gillon et al., 2012),
while the signature of DIC in rivers is controlled by the
equilibration with the atmosphere. Here, the contrast
between groundwater and surface water helps to trace the
river water equilibration with atmosphere and provides a
means to calibrate the 222Rn distribution models. 222Rn
and δ13CDIC have not yet been paired to model
groundwater discharge to river systems. Moreover, only
a few studies have attempted to quantify groundwater
discharge to rivers using δ13CDIC as a tracer (Corbett
et al., 1997; Meredith and Kuzara, 2012) or using the
CO2 pressure coupled with
222Rn (Santos et al., 2012).
Thus there is a lack of knowledge regarding how they
could be used together to more effectively trace
groundwater inﬂow to small rivers.
The main objective of this study is to combine 222Rn
and δ13CDIC to calibrate the diffusion process of the
gaseous tracers in small rivers so as to better constrain
groundwater discharge therein. To achieve this objective,
water was sampled for isotope analysis (222Rn, δ13CDIC,
δ18O and δ2H) in the Hallue River, a small river located
in northern France. This small river, which is fed almost
exclusively by groundwater, is of interest for the
calibration of diffusion-related parameters in a model-
ling approach which could then be applied in other,
more hydrologically complex sites. Numerical simula-
tions are used to calibrate tracer activities and
concentrations within the river and to identify degassing
parameters.Copyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.STUDY SITE
The Hallue River is a tributary of the Somme River in
northern France (Figure 1). The river begins its course
near the town of Vadencourt and joins the Somme River
15km downstream in the town of Daours. Flowing north
to south, the river drains a catchment area of 219km2.
The topography varies between 156 and 27m. Northern
France is subject to an oceanic climate with relatively
limited ranges of monthly temperature and precipitation.
The mean annual air temperature is 10.6 °C in the
catchment of the Somme River. The mean annual
precipitation on the Hallue catchment is 768mmyr1.
The meteorological data correspond to the 1985–2010
mean provided by Météo France (2012).
The aquifer in this watershed corresponds to the
Cretaceous Chalk (Machard de Gramont, 2007). The
Chalk is overlain by loess sediments on the plateau,
discontinuous alluvial deposits in the valley and Quater-
nary eolian deposits (Dupuis and Kuntz, 1972). Densely
fractured, the Chalk is an excellent aquifer with a
transmissivity of between 104 and 102m2s1 (La
Quérière, 1974). Moreover, the 226Ra content of this
unconﬁned chalk aquifer has been shown to be relatively
homogeneous (Joffroy, 1997). The 222Rn production is
therefore considered to be uniform. The Hallue River is
supported by the fractured chalk aquifer, as illustrated by
piezometric mapping (Figure 1). The aquifer drainage
basin was drawn using the potentiometric map of La
Quérière (1974) and corresponds approximately to the
surface drainage basin. The Hallue River is known for itsHydrol. Process. 29, 2814–2822 (2015)
2816 K. LEFEBVRE ET AL.high recharge rates and its ﬂood events due to increases in
piezometric levels (Caudron, 2001).
The surface hydrosystem is poorly developed: the
channelization is limited with a limited main channel
width and only a few small tributaries (four tributaries
less than 1m in width and 30 cm in depth; Figure 1).
Direct runoff is limited due to the high permeability of
the fractured chalk (Caudron, 2001). Using a small
river fed almost exclusively by groundwater is parti-
cularly interesting for this type of study because it
provides relatively constant hydrodynamic and geochem-
ical conditions without the complexity of surface
runoff, drainage and large tributary inﬂows. The mean
recharge of the aquifer is estimated to be 200mmyr1
(La Quérière, 1974).METHODS
Field and laboratory measurements
Fieldwork was performed in April 2011 during base
ﬂow conditions following one month without any
signiﬁcant rainfall events. Eleven measurement stations
were positioned along the principal channel (Figure 1).
Channel width and depth, stream ﬂow, water temperature,
electric conductivity (EC) and pH were measured at these
stations. The stream ﬂow was estimated using the
velocity-area method at each station using a mechanical
micro-velocimeter (Seba hydrometrie; mean error <10%).
At each station, four vertical proﬁles of four velocity
measurements were made perpendicular to streamﬂow and
evenly spaced across the width of the channel. Following
the depth of the river at each proﬁle, the measurements
were made evenly spaced across the depth. The pH
(error = 0.1) and the speciﬁc EC (normalized at 25 °C,
mean error = 10μS/cm) were measured with portable
electrodes (WTW 330i) in the middle of the stream to
obtain the most representative measurement.
River water was sampledwith a sample-rinsed peristaltic
pump calibrated to avoid degassing in the middle of the
stream for subsequentmeasurements of alkalinity (in 60-ml
clear glass bottles), δ13C (in 60-ml clear glass bottles with
three drops of saturated CuSO4 solution),
222Rn activity
(250-ml clear glass bottles) and δ18O and δ2H (10-ml clear
glass bottles). All samples were taken without leaving
headspace. The alkalinity was measured at the end of each
sampling day, using the Gran’s method (mean error about
0.1mmol/l; Bufﬂe et al., 1972; Gran, 1950). For 13C, the
samples were stored at 4 °C in the dark for two weeks. The
13C contents were then measured using a mass spectrom-
eter (Micromass, Isoprime model with triple universal
collectors) at the GEOTOP laboratory at the Université du
Québec à Montreal (Canada). 13C contents are reported
using conventional δ (‰) notation as a deviation fromCopyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.V-PDB, and the error of δ13C is 0.05‰ (mean error
obtained from replicate analyses). For 222Rn, the samples
were stored in the dark and analysed four days after the
sampling campaign. The 222Rn activity was also measured
with a liquid scintillation counter (Hydex, LS 300) at the
Université du Québec à Montréal (Canada), and the mean
error of radon activity was 5% (Lefebvre et al. 2013). The
222Rn activity of the fractured chalk aquifer is considered
equal to that of themain spring located at the upstream limit
of the Hallue River. The CO2 partial pressure above the
stream water was measured using a Li-840A gas analyser
(error = 1ppm), and the gas was sampled in Exetainer tubes
for δ13CCO2 measurements. The contents of 18O and 2H
were measured with a mass spectrometer (Finnigan,
delta +) at the GEOPS laboratory at the Université Paris
Sud (France). The 18O and 2H contents are reported using
conventional δ (‰) notation as a derivation from the
V-SMOW. The errors of the δ18O and δ2H measurements
are 0.2 and 1‰, respectively.
Modelling approach
Flow equation. Quantiﬁcation of the groundwater
contribution to river ﬂow requires the characterization
of the following processes occurring in the river: (i)
degassing, (ii) evaporation, (iii) dilution or concentration
by groundwater inﬂow, (iv) hyporheic exchange and (v)
radioactive decay (Cook et al., 2006; Cook, 2013). The
governing processes were described by Cook et al. (2003)




¼ I ci  cð Þ þ wEcþ kw Sca  cð Þ þ k′wpca  dw λc
(1)
where Q is the stream ﬂow rate (m3 s1), c is the
concentration of the tracer within the stream (contentm3),
x is the distance in the direction of ﬂow (m), I is the
groundwater inﬂow rate per unit of stream length
(m3m1 s1), ci is the tracer concentration in the
groundwater inﬂow (contentm3), w is the width of the
river surface (m), E is the evaporation rate (m s1), k is
the gas transfer velocity across the water surface (m s1)
(zero for tracers that do not exchange with the gas phase),
S is the relative solubility of the tracer (unitless), ca is the
atmospheric mixing concentration of the tracer, in the case
of gaseous tracers (contentm3), k′ is the air entrapment
coefﬁcient (m s1), ρ is the gas density (unitless), d is the
mean stream depth (m) and λ is the radioactive decay
constant (s1).
Air entrapment (k′wρca) is important for turbulent
ﬂows. In rivers with laminar ﬂow, air entrapment can be
neglected. Radioactive decay (dwλc) is used only for
222Rn (half-life 3.8 days = 3.3 106 s). The radioactive
decay is expressed as follows:Hydrol. Process. 29, 2814–2822 (2015)
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where A222Rno is the activity of radon at the outlet of the
stream (Bq l1), A222Rns is the activity of radon at the
spring of the stream (Bq l1) and t is time (s).
To be considered, the loss of 222Rn by radioactive
decay must be equal or higher than 5% of the stream
water activity at the spring (Lefebvre et al., 2013). Here,
the spring located at the head of the main river channel is
considered as the source of the river. The few tributaries
also have a headwater spring, but their ﬂow paths are
much shorter. A loss of 5% of 222Rn in the water can be
expressed by the following:
A222Rno ¼ 0:95A222Rns (3)
The combination of equations (2) and (3) leads to the
following:
t ¼ In 0:95ð Þλ (4)
To lose this amount of 222Rn, the transit time of water
from the spring to the outlet must be at least 6.8 h.
Because the mean velocity deduced from stream ﬂow
measurements in the Hallue River varies between 0.2 and
1m/s with a mean of approximately 0.6m/s, the transit
time is 6.7 h. Consequently, the radioactive decay of
222Rn has been neglected at this site.
River water sampled along the streamline displays a
stable isotope composition in the domain deﬁned by the
Global Meteoric Water Line (GMWL; Craig, 1957;
Figure 2) and the FrenchMeteoricWater Line (Millot et al.,
2010). Therefore the Hallue River does not show evidence




D ca  cð Þw
d
þ CtribQtribx (5)
where Q is the stream ﬂow (m3 s1), cGW is the tracer
concentration in groundwater (contentm3), x is the lengthFigure 2. δ18O and δ2H composition of the Hallue river water in
comparison with the Global Meteoric Water Line (GMWL) and the Local
Meteoric Water Line (LMWL) which corresponds to the French Meteoric
Line (Millot et al., 2010)
Copyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.of the section (m), qGW is the groundwater inﬂow per unit of
river length (m2 s1), c is the tracer concentration within the
stream (contentm3), D is the diffusion coefﬁcient of the
tracer (m2 s1),Ca is the tracer concentration if the river is in
equilibrium with the atmosphere (contentm3), w is the
width of the section (m), d is the thickness of the diffusive
layer (m), Ctrib is the tracer concentration in the tributaries
(contentm3) and Qtrib is the inﬂow of the tributaries
(m3 s1).
Considering a discrete approach at steady-state condi-
tions, the solution of Equation (5) can be expressed as
follows:
Co ¼ qGW CGW  Cið ÞxQo þ
D Ca  Cið Þwx
dQo





Q0 ¼ Qi þ Qtrib þ qGWx (6b)
where Co is the tracer concentration at section outlet
(contentm3), Q0 is the stream ﬂow at the section outlet
(m3 s1) and Ci is the tracer concentration at the section
inlet (contentm3), Qi is the stream ﬂow at the section
inlet (m3 s1).
Equation (5) is developed for both 222Rn and δ13C. For
these tracers, the contribution of the tributaries is assumed
known, and the groundwater inﬂow is assumed to evolve
linearly between two points of measurements. Calcite
precipitation is another process that could affect δ13C.
However, the stream does not show evidence of calcite
formation; the water residence time seems to be too short
to allow signiﬁcant calcite precipitation. Moreover,
calcium concentrations analysed during the study (results
not shown here) do not show any evidence of calcium
depletion along the river length. This conﬁrms that if
carbonation formation does occur, it is only of minor
signiﬁcance in the river geochemistry. Therefore, only the
diffusion process requires calibration for 222Rn and δ13C.
Calibration of the diffusion process. The diffusion
efﬁciency varies from the spring to the outlet according
to the evolution of the tracer content gradient between the
water and atmosphere. For 222Rn and δ13CDIC, diffusion
modelling assumes that the water column is divided into
two parts (Schwarzenbach et al., 2005). This modelling
approach considers that the tracer content is constant
in the water column from the river bed to the surface.
The tracer content gradient should be localized to the
uppermost micrometers of the water column where the
diffusion process between the river and the atmosphere
occurs (Schwarzenbach et al., 2005). This transition zone
is called the diffusive layer in a stagnant boundary layerHydrol. Process. 29, 2814–2822 (2015)
2818 K. LEFEBVRE ET AL.model of gas exchange (Broecker and Peng, 1974). The
diffusion process occurs until the water equilibrates with
the atmosphere. For inert tracers such as 222Rn, steadiness
is reached when the equilibrium—Henry’s Law—between
the river water and the atmosphere is reached. Because
222Rn ﬂuxes due to water degassing are very low, the 222Rn
content in the atmosphere above the river surface is
assumed equal to 0Bq/m3 (Cook et al, 2006). For reactive
tracers such as δ13CDIC, steadiness might correspond to a
balance involving the sum of chemical processes known to
occur in rivers (e.g. diffusion/degassing, groundwater
inﬂow, calcite precipitation and biological activity).
Moreover, the carbon content and the isotopic signature
of the atmosphere near the river surface might not be
360ppm and 8‰ for the CO2 partial pressure in the
atmosphere and the mean δ13C content, respectively (Clark
and Fritz, 1997). These values change with the environ-
ment and the seasons (Haszpra et al., 2008; Biraud et al.,
2013). Therefore, because degassing is the only process
described in the present modelling equations and inorganic
carbon evolution in the stream is not achieved with a pure
atmospheric end member, the asymptotic value of δ13CDIC
obtained at the stream outlet is considered to be
representative of water in equilibrium with the local
atmosphere.
The diffusion process depends on (1) the agitation of
the water surface (Broecker and Peng, 1974) and water
viscosity, (2) the wind speed (Schwarzenbach et al.,
2005), (3) the diffusion coefﬁcient of the gas and (4) the
diffusive layer thickness. Water viscosity is well known
to depend on temperature which is taken into account in
the variation of the diffusion coefﬁcient of radon and
inorganic carbon with temperature (Unver and
Himmelblau, 1964; Broecker and Peng, 1974; Zeebe,
2011). The effect of wind speed has been largely studied
above seawater, lakes (Kanwisher, 1963; Wanninkhof
et al., 1987; Livingstone and Imboden, 1993) and streams
(Wanninkhof et al., 1990; Genereux and Hemond, 1992).
Many empirical relationships between wind velocity and
gas transfer velocity have been developed and are often
site-dependent (Wanninkhof et al., 1990). This effect can
be neglected for wind speeds below 13km/h (Crusius and
Wanninkhof, 2003). During the sampling campaign, the
wind velocity was lower than 9km/h at the nearest Meteo
France weather station (Amiens-Glisy) and negligible
close to the river. For this reason, the wind velocity was
not considered in the model. For each tracer, the diffusion
coefﬁcients were obtained from the literature (e.g.
Broecker et Peng, 1974; Zeebe, 2011). The thickness of
the diffusive layer was calibrated by ﬁtting the simulated
222Rn activity or δ13CDIC concentration to ﬁeld-measured
values.
Modelling the diffusion process of δ13CDIC requires a
combined approach. The 13C content of total dissolvedCopyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.carbon in water depends on the distribution of each
inorganic carbonate species (HCO3
, CO32 and dissolved
CO2), which depends on the water pH. Each species is
characterized by different diffusion coefﬁcients which are
taken into account in the model (Zeebe, 2011). Moreover,
the diffusion coefﬁcient of 13C is lower than the diffusion
coefﬁcient of 12C due to differences in mass (Equation (7);
Cerling et al., 1991):
D 12C
  ¼ 1:0044*D 13C  (7)
where D(12C) is the diffusion coefﬁcient of 12C and D(13C)
is the diffusion coefﬁcient of 13C. At each sampling
point, the total DIC and the related speciation (HCO3
,
CO3
2 and dissolved CO2) were calculated using Phreeqc
software (Parkhurst and Appelo, 1999), and the pH and
alkalinity values measured in the ﬁeld. The amounts of
12C and 13C of each species were quantiﬁed using the
δ13CDIC and the DIC speciation with the following
equations:








13CS and δ13C are the 12C-concentration,
13C-concentration and the δ value of each species
respectively (mmol/l; ‰ V-PDB), [S] is the concentra-
tion of the species (mmol/l) and R is the ratio of the
international standard (V-PDB), which was equal to
0.0111949 (Gonﬁantini et al., 1995). Equation (6a) was
then applied to each heavy and light carbonate isotope,
and the δ13C was calculated with the ﬁnal 13C/12C ratio
for each carbon species.
Sensitivity analysis. A sensitivity analysis was per-
formed to test the model robustness. The unknown
parameter in the modelling approach is the thickness of
the diffusive layer, which should range from 3.6×106 to
1.4 × 104m (Wanninkhof et al, 1990). To test the
sensitivity of the model to this parameter, the thickness
of the diffusive layer was systematically modiﬁed from
5×106 to 9×105m. The normalized root mean square
error was used to assess the optimal value of this
parameter for both 222Rn and δ13CDIC (Equation (10)).




where Vm is the measured value (Bql-1 or ‰), Vs is the
simulated value (Bql-1 or ‰) and e is the measurement
error (Bql-1 or ‰; Table I).Hydrol. Process. 29, 2814–2822 (2015)
Table I. Stream water dataset (from ﬁeld measurements and samples)
Distance from









0 0.01 7.2 642 12 7.12 47.9 7.88 7.14 15.0
0.1 0.03 7.0 635 10.6 7.13 47.7 7.77 8.21 15.0
0.8 0.12 7.3 619 11 7.09 46.7 5.40 6.71 13.7
1.9 0.34 7.4 614 11 7.04 46.9 5.44 6.45 13.6
3.1 0.33 7.9 609 11.4 7.05 46.5 4.41 5.60 13.3
4.8 0.39 7.7 610 10.9 7.01 47.2 2.60 5.85 13.1
6.5 0.40 8.3 583 11.8 6.97 46.5 1.36 5.42 12.4
9.8 0.64 7.6 601 10.5 6.89 46.1 0.82 5.93 12.9
10.1 0.63 7.9 581 12.1 6.92 45.8 0.67 5.63 13.0
13.2 0.64 7.9 585 11.3 6.93 46.2 0.43 5.62 12.3
14.5 0.84 7.7 580 10.4 6.83 46.2 0.42 5.84 12.3
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Field measurements of ﬂow rates, radon and carbon
From the spring to the outlet, the DIC decreases from
7.1 to 5.4mmol l1 and the pH and δ13C increase from 7
to 8.3 and from 15 to 12.3‰, respectively (Figures 3
and 4). These changes are related to the equilibration
between the river and atmosphere via the CO2 degassing
process. At the stream outlet the pH, DIC and δ13C
proﬁles seem to reach a steady state. These values do notFigure 3. Hallue River proﬁles for a) measured pH and b) measured DIC
Figure 4. Hallue River proﬁles for measured and simulated a) ﬂow rates,
b) 222Rn and c) δ13C
Copyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd. Hydrol. Process. 29, 2814–2822 (2015)
2820 K. LEFEBVRE ET AL.correspond to the theoretical values of water equilibrium
in an ideal atmosphere: a simulation of this equilibrium
using the Phreeqc software yields a pH of 8.7, a DIC
equal to 5.0mmol l1 and a δ13C of 0 ‰. The continuous
degassing of CO2 from the river locally affects the
signature of the atmosphere, as evidenced by the CO2
partial pressure and δ13C measurements of the atmo-
spheric CO2 within the ﬁrst meter above the water
(Figure 5). Here, the composition of the air in contact
with the river water was intermediate between the
common atmosphere content and an air in equilibrium
with the river chemistry. Even if only degassing is
considered in the model, the steady state achieved by the
stream is due to the complex relationships between
groundwater inﬂow, degassing and biological activity.
Therefore values (DIC and δ13CDIC) at the outlet were
used to characterize DIC and δ13CDIC in equilibrium with
the atmosphere in order to consider the CO2 composition
measured above the river (pCO2 of 1000 ppm and
δ13CDIC of 12.5 ‰), in the modelling approach. From
the spring to the outlet, 222Rn activity decreased from 7.8
to 0.4Bq l1 (Table I; Figure 4). This change is due to a
balance between the groundwater inﬂow, which sustains
the radon activity, and the degassing of the 222Rn to the
atmosphere.Figure 5. Relationship between CO2 pressure and δ
13C of the atmosphere
above the Hallue River
Table II. Model parameters. The diffusion coefﬁcients are from the li
for the carbon species). The thickness of the diffusive layer is optimi




Groundwater content 7.8 7.14 1






Thickness of diffusive layer (m) 3.6 × 105 3.6 × 105
Copyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.The increase in stream ﬂow from the spring to the outlet
is only due to the groundwater inﬂow from the three
tributaries or direct inﬂow through the river bed (Figure 4).
The ﬂow rates at these tributaries are 0.14, 0.12 and
0.15m3 s1 for tributaries 1, 2 and 3, respectively. At the
outlet, the stream ﬂow reaches 0.9m3 s1. The discharge
per meter of river is highest in the upper reaches of the river
(up to 2 km). Between 6.3 and 10km, the stream ﬂow also
increases, but at a lesser rate than near the source of the
river. The ﬂow rate increase in the last 2.3 km is mainly due
to the third tributary.
Simulation results
In the modelling approach, the stream was discretized
every 20m to avoid calculation issues that would arise
from an excessively long spatial step. The ﬂow, which
was assumed to only be the result of groundwater inﬂow,
was linearly distributed on each cell of the model and
assumed to be constant during the transit time of the water
in the river (approximately 7 h). Most model parameters
were determined from ﬁeld measurements. Moreover, the
chemical compositions of groundwater and δ13CDIC were
assumed constant during calculations. The four diffusion
coefﬁcients were estimated from the literature, and the
thickness of the diffusive layer was calibrated to obtain
the best ﬁt between the measured and the simulated 222Rn
activities and δ13CDIC signatures (see Table II). The
model reproduces the 222Rn activities and δ13CDIC
signatures well with a diffusive layer of 3.21×105m
(Figure 4). Therefore, the coupling approach seems to be
accurate for model calibration. The diffusive layer
thickness is in the mid-range of those reported from
other studies (Broecker and Peng, 1974; Cook et al.,
2003; Cook et al., 2006).
The variation of this parameter mainly depends on the
salinity of the water and the turbulence of the ﬂow
(Broecker and Peng, 1974). Although turbulence and
salinity changes are signiﬁcant in lacustrine to marine
environments (Broecker and Peng, 1974), they have a
lesser impact in small rivers, where these two factorsterature (Broecker and Peng, 1974 for the 222Rn and Zeebe, 2011
zed by the modelling approach. The chemistry of the groundwater
water measurements
δ13C
vs V-PDB) CO2 (mmol/l) HCO3
 (mmol/l) CO3
2 (mmol/l)
5 1.79 5.35 0.0015
2.3 0.0795 5.11 0.0374
1.40 × 109 7.48 × 1010 5.50 × 1010
3.6 × 105 3.6 × 105 3.6 × 105 3.6 × 105
Hydrol. Process. 29, 2814–2822 (2015)
Figure 6. Sensitivity of the model to the diffusive layer thickness
2821UNDERSTANDING GROUNDWATER FLOW TO SMALL RIVER USING ISOTOPIC TRACERSmight be considered as negligible sources of changes in
the boundary layer thickness.
The sensitivity analysis performed on the thickness of the
diffusive layer highlights the sensitivity of the model to this
parameter (Figure 6). Although the two models converge
towards the sameminimum, the 222Rnmodel is clearlymore
sensitive to the diffusion layer thickness than the δ13CDIC
model. This difference is most likely observed because the
222Rn gradient from the river to the atmosphere is much
larger than the carbon species gradient. Nevertheless,
achieving a common diffusion layer thickness that provides
a good simulation of both isotopes indicates that the mass
balance model used here adequately represents both 222Rn
and δ13CDIC. The ratio between the diffusion coefﬁcient of
the 222Rn and the best thickness of the diffusive layer
obtained in thiswork is approximately two times higher than
the degassing constants determined by Cook
(2.83×105ms1 in this work vs. 1.14×105ms1 in
Cook et al., 2003 and 1.85×105ms1 in Cook et al.,
2006). This difference is certainly due to river shape
parameters, such as the difference between the rivers’ depths
and widths, which were signiﬁcantly lower in our study.CONCLUSION
Among the various processes that can affect 222Rn
dynamics in small rivers in an oceanic climate, degassing
can be considered to be the most important. This research
aimed to illustrate how a combination of isotopic tracers
can contribute to a better understanding of groundwater
discharged ﬂows in a small river. Geochemical variables
and isotopes were measured and used in a numerical model
to discretize groundwater inﬂow to the river as well as
determine the thickness of the diffusive layer. A best-ﬁt
diffusive layer thickness of 3.21×105m was identiﬁed
and 222Rn and δ13CDIC were satisfactorily simulated via a
sensitivity analysis of the model. This use of two natural
isotopic tracers prevents the use of artiﬁcial tracers, which
can be costly. The approach suggested in this work is
expected to be particularly useful for small rivers, whereCopyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.the diffusion coefﬁcient can be considered constant along
the river length. This method is also expected to be
particularly applicable in carbonate aquifers, where river
ﬂow primarily originates from groundwater.ACKNOWLEDGEMENTS
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